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 El objetivo principal del presente trabajo es desarrollar nuevos sistemas 
químicos de separación y preconcentración para la cuantificación de los contenidos 
totales y realizar la especiación de metales pesados en aguas naturales. 
 Para ello se han planteado varios objetivos parciales, todos ellos encaminados 
a la consecución del objetivo principal: 
 1. Estudio de los diferentes sistemas químicos (agentes extractantes, 
disolventes y agentes reextractantes) a través de sistemas de extracción líquido-líquido 
que posteriormente  permitan realizar el transporte de metales pesados en agua de mar 
a través de membranas líquidas. Este objetivo se plantea bajo dos enfoques diferentes: 
- Búsqueda y caracterización de sistemas de transporte que aporten 
información sobre el contenido total del metal. 
- Búsqueda y caracterización de sistemas de transporte que aporten 
información sobre la fracción lábil del metal. 
 2. Optimización de las condiciones, tanto químicas como hidrodinámicas, de 




del metal en muestras sintéticas, utilizando para ello sistemas de membrana líquida de 
volumen. 
 3. Maximización de los factores de preconcentración para la aplicación de los 
nuevos sistemas a niveles de ultratrazas de metales pesados en muestras reales, 
utilizando para ello distintos sistemas de membranas líquidas. 
 4. Verificación de los nuevos sistemas desarrollados mediante el análisis y 
especiación de metales pesados en muestras de agua de mar reales con los sistemas 
desarrollados y la comparación de los resultados obtenidos con aquellos que se 
obtengan del análisis de las mismas muestras mediante técnicas de referencia. 
 5. Comparación de los resultados obtenidos con la metodología desarrollada 
con los datos teóricos de especiación a partir de modelos matemáticos que tienen en 











































































La gran importancia de los océanos en el mantenimiento de la vida en nuestro 
planeta se debe a que cubren el 71% de la superficie de la Tierra, siendo el 
compartimento ambiental que más vida sostiene y suponiendo el 97% de las aguas 
superficiales en el ciclo global hidrogeológico. Ya desde antiguo los humanos han 
utilizado los océanos como una de las fuentes más importantes para conseguir alimento 
y otros recursos. Sin embargo actualmente el aumento de la población mundial y el 
incremento de la necesidad de alimentos y materias primas están haciendo que los 
océanos sean explotados y utilizados como un enorme vertedero debido a la idea 
errónea de su inagotable autorregeneración. Estos vertidos procedentes de la mano del 
hombre han contribuido a aumentar las concentraciones naturales de ciertos 
contaminantes como hidrocarburos, compuestos organohalogenados o metales pesados, 
provocando su acumulación en los organismos acuáticos, y por tanto su introducción 
en la cadena trófica, así como su dispersión a través de los movimientos de masas de 
agua. En este sentido son numerosos los estudios existentes sobre los efectos causados 
por los metales pesados en diversos organismos marinos, los cuales pueden alterar 
diversos procesos fisiológicos y bioquímicos [1-4]. 
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Para comprender adecuadamente el comportamiento de los metales en el medio 
marino, así como sus posibles efectos, es importante determinar las posibles fuentes de 
dichos elementos y las formas químicas en las que se encuentran. Es por ello, que están 
incrementando el numero de estudios científicos, tanto básicos como aplicados, que se 
centran en el estudio de metales pesados en aguas, siendo de interés no sólo la 
cuantificación de contenidos totales sino muy especialmente de la fracción más lábil, 
debido a su mayor biodisponibilidad, y con ello a los posibles efectos que pudiera 
ocasionar. Aunque hoy en día existen diversas alternativas para abordar dichos 
estudios, aún restan algunos tipos de muestras que siguen presentando notable 
dificultad para su análisis, siendo una de ellas sin duda las muestras de aguas naturales.  
En la actualidad, las posibilidades que proporcionan una mayor garantía en los 
resultados se dirigen hacia la utilización de técnicas analíticas de altas prestaciones, 
tales como la voltamperometría o la espectrometría de masas con plasma acoplado 
inductivamente (ICP-MS) precedida de la aplicación de una etapa de separación 
(fundamentalmente extracción-reextracción con disolvente o cambio iónico) que 
requiere en muchas ocasiones de la utilización de metodologías de ultralimpieza y de 
Salas Blancas para evitar la contaminación de la muestra durante su manipulación. 
Estas alternativas resultan en general complejas y costosas, por lo que el objetivo 
principal de esta tesis consiste en el desarrollo de nuevos métodos analíticos para por 
un lado la cuantificación de la fracción biodisponible de metales pesados en agua de 
mar a niveles subtrazas y ultratrazas, utilizando metodologías asequibles, y por otro, la 
aplicación a niveles de concentración más elevados cuando pudieran producirse aportes 
antropogénicos en las aguas. Para ello, utilizando el níquel como ejemplo de elemento 
metálico que aparece en el medio acuático en bajas concentraciones, se han realizado 
una serie de estudios recogidos en el capítulo II para evaluar la viabilidad de varios 
sistemas químicos para determinar, por un lado la concentración total de níquel, y por 
otro diferenciar las distintas fracciones de níquel en aguas naturales, principalmente en 
aguas marinas donde las dificultades de análisis se acentúan. Una vez demostrada la 




viabilidad de estos sistemas, en el capítulo III se expone cómo se traslada el sistema 
químico elegido para la especiación a uno basado en el uso de una membrana líquida 
de volumen, que por su propia configuración, con fácil acceso a las disoluciones 
acuosas, muestra mayor facilidad para optimizar las variables físico-químicas que 
influyen en el sistema así como para ver el efecto de diferentes agentes complejantes 
en la extracción. Además, en el capítulo IV se presenta el estudio de separación de las 
distintas fracciones de níquel presentes en muestras reales con el sistema de 
membranas líquidas de volumen optimizado. Por último en los capítulos V y VI, con el 
objetivo de mejorar los factores de preconcentración obtenidos con la membrana 
líquida de volumen y reducir el impacto en el medio ambiente debido a los altos 
volúmenes de disolventes usados en este tipo de membranas, se presentan dos sistemas 
de microextracción en fase líquida (LPME, Liquid Phase Microextraction), uno para 
contenidos totales de níquel y otro para su especiación. De este modo conseguimos 
desarrollar un método englobado dentro de la llamada “Química Analítica Verde” 
(GAC, Green Analytical Chemistry), siendo una alternativa para reemplazar las 
metodologías contaminantes por otras denominadas “limpias”, con menores efectos 
negativos sobre el medio. 
 
I.I. CONTAMINACIÓN METÁLICA EN EL MEDIO AMBIENTE 
 
Hace algunos años, Nriagu y Pacyna, en uno de sus trabajos publicados en 
Nature indicaban que “el considerable aumento en la circulación de metales tóxicos a 
través del suelo, agua y aire, se ha convertido en un asunto medioambiental que entraña 
riesgos desconocidos para las generaciones venideras” [5]. Posiblemente ésta sea una 
de las causas principales por la que hoy en día son muchos los trabajos desarrollados 
en muy diversas áreas (química, geología, biología, ecología, física, medio ambiente, 
regulación, sectores productivos, etc.) que se basan en el estudio de los contenidos de 
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metales pesados en los distintos compartimentos ambientales en general, y en el medio 
acuático en particular.  
Actualmente como consecuencia de la actividad humana y el cambio climático 
los ciclos biogeoquímicos más importantes de la Tierra, como el del agua, carbono, 
nitrógeno, azufre, etc están siendo modificados, lo que va a producir cambios en los 
ciclos globales de los contaminantes metálicos ya que se encuentran interrelacionados 
entre sí [6]. De hecho, el trabajo de Rauch y Pacyna muestra la gran influencia que 
tiene el ser humano en la contaminación por metales pesados, siendo el responsable de 
la movilización de prácticamente la mitad de la masa en los ciclos globales de estos 
elementos en la tierra [7]. No obstante, los metales pesados en las aguas naturales 
pueden tener dos orígenes diferenciados, uno natural y otro antrópico.  
Entre los aportes naturales de estos elementos, podemos nombrar los 
procedentes de los fondos a través de procesos de lixiviación por las corrientes marinas 
o por los ríos durante su camino hacia su desembocadura en los océanos. Por otro lado, 
pueden tener una procedencia atmosférica a través de deposición de polvos terrestres. 
Incluso, en ciertos casos, estos elementos pueden aparecer en los distintos 
compartimentos ambientales a través de la biota.  
El origen antrópico de los metales pesados en los ecosistemas acuáticos puede 
producirse a través de varias fuentes. Estos elementos pueden llegar a la atmósfera 
como partículas o como vapores, por combustión de combustibles fósiles, producción 
de cemento y la industria metalúrgica extractiva [8]. Por ejemplo, es conocido que 
ciertos metales, como Hg, As, Se, Sn y Pb pueden ser metilados y/o llegar a la 
atmósfera en estado vapor, alcanzando los océanos como vapores inorgánicos 
procedentes de la quema de carbón. Desde un punto de vista global, esta fuente de 
contaminación antropogénica por vía atmosférica supone un flujo anual a los 
ecosistemas marinos por deposición seca o húmeda de más del 70% de plomo y 
vanadio, sobre el 30% de mercurio y el 20% de cadmio. A modo de ejemplo, Nriagu 




señala que más del 50% de los flujos de los metales traza en los Grandes Lagos se 
producen a través de la atmósfera [9].  
Por otro lado, las descargas humanas procedentes de aguas tratadas en 
depuradoras, procedentes de la industria y de la agricultura, contienen cantidades 
relativamente grandes de metales pesados en comparación con sus valores naturales en 
los ecosistemas acuáticos. Es por ello, que existen varios trabajos enfocados a la 
evaluación de las distintas aportaciones antropogénicas de metales a las aguas naturales 
[10-13].   
 
Níquel en el medio ambiente 
 
Entre los distintos metales traza usados por el hombre el níquel es un elemento 
de notable importancia para la industria moderna, como actividades mineras o 
industriales en la metalurgia, electrónica y construcción, siendo su uso más importante 
el proceso de fabricación de aceros y otras aleaciones. Este metal tiene un papel 
importante en el medio ambiente, ya que a pesar de ser un elemento esencial para 
diversos organismos, puede actuar como tóxico cuando se encuentra en 
concentraciones superiores a las naturales [14-15]. Las concentraciones normales a las 
que se encuentra este metal en los medios acuáticos suelen ser relativamente bajas, en 
torno a 0,2-0,7 µg·l-1 en océanos y menor a 2 µg·l-1 en ríos [16]. Sin embargo, en la 
última década, varios investigadores han detectado un incremento bastante 
significativo en la concentración de níquel en las aguas naturales [17-19]. Estas altas 
concentraciones de níquel encontradas en los diversos compartimentos acuáticos son 
de origen principalmente antropogénico, siendo alguna de las fuentes más 
contaminantes de níquel el proceso de combustión de aceites y combustibles 
residuales, la extracción de níquel y la refinería, y la incineración de residuos 
municipales, la cual representa el 90% del total de las emisiones de níquel globales al 
medio ambiente [16]. 
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Debido al gran impacto ambiental producido por el aumento en la 
concentración natural de níquel y otros metales en los ecosistemas acuáticos, ha 
surgido el interés de desarrollar nuevos métodos para su detección y remediación. Por 
ello, con el objeto de reducir costes y evitar la contaminación de los ecosistemas 
acuáticos se han desarrollado varios sistemas de extracción y/o preconcentración para 
la recuperación de níquel total en diversos tipos de muestras como baños procedentes 
de los tratamientos superficiales de piezas metálicas, así como en muestras de aguas 
naturales que pueden proceder de vertidos [20-23]. Sin embargo, una vez que el metal 
ha llegado al medio, es importante establecer los niveles del mismo para valorar su 
toxicidad para los organismos acuáticos. En este sentido, mucho más importante que 
conocer el contenido total de metales es diferenciar las distintas especies químicas que 
se forman, pues tan sólo aquellas que sean asimilables por los organismos vivos 
causarán efectos nocivos en los mismos, mientras que aquellas que no se asimilen 
presentarán evidentemente un menor interés. En este sentido, la geoquímica, 
biodisponibilidad y toxicidad de los metales en el medio acuático dependen 
fuertemente de las características fisicoquímicas de las diferentes formas en las que 
éstos se encuentran presentes, es decir, de su especiación. A su vez dicha especiación 
depende no sólo de la concentración total del metal sino de las características físico-
químicas del medio y de la interacción entre los distintos compartimentos ambientales 
(agua, sedimento, biota), por lo que el conocimiento de los ciclos biogeoquímicos en 
los que pueden participar los metales es de especial interés. 
 
Ciclos biogeoquímicos de los metales en el medio acuático 
 
Los metales son contaminantes de tipo persistente, por lo que una vez que se 
encuentran en el medio acuático se van a distribuir entre los distintos compartimentos 
naturales aire-agua-sedimento-biota, que a su vez se encuentran interrelacionados entre 
sí. Esta distribución va a depender de su reactividad y de las condiciones 




fisicoquímicas del medio acuático en el que se encuentren. Es por ello que el impacto 
ambiental producido va a estar relacionado con su especiación y distribución entre los 
compartimentos que constituyen el ecosistema en el que se encuentren, por ejemplo 
por cambios en su estado de oxidación o por su incorporación a los seres vivos [24].  
Un aspecto importante de los ecosistemas acuáticos es que son sistemas 
dinámicos, existiendo un equilibrio químico entre las diferentes especies formadas, que 
además incluye la interconversión entre especies debido a cambios por procesos de 
transporte o consumo de las mismas por reacciones químicas o asimilación por los 
organismos [25]. Es por ello, que para determinar el destino de los metales en estos 
ecosistemas se deben definir los procesos biogeoquímicos que gobiernan su 
distribución, como son los de adsorción, reacciones redox, volatilización y los procesos 
de meteorización. A su vez estos procesos se van a encontrar afectados por muchos 
factores propios del medio en el que se encuentren, como el pH, la fuerza iónica, las 
condiciones redox y la concentración de ligandos orgánicos e inorgánicos del medio, 
junto con la salinidad que es un factor destacado a tener en cuenta en los sistemas 
estuáricos [26-28].  
 El proceso de meteorización de los suelos y rocas proporciona una de las 
principales fuentes naturales de metales al medio acuático. Este proceso consiste en el 
desgaste físico, químico o biológico que sufren las rocas bajo la acción de diferentes 
agentes naturales, como el agua o el viento. Durante este proceso de fragmentación de 
las rocas y suelos se pueden obtener desde los metales en disolución, a la lixiviación o 
lavado de determinados componentes, que deja un residuo insoluble enriquecido en 
determinados elementos o compuestos metálicos, los cuales van a ser transportados por 
el agua o el viento siendo distribuidos entre los compartimentos de los ecosistemas 
acuáticos [29].  
Otro proceso importante en la distribución de los metales entre los 
compartimentos del medio acuático es la volatilización de los metales traza, 
determinando si se van a encontrar en el agua o en el aire. A pesar de que la mayoría de 
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los metales poseen valores de presión de vapor y fugacidad bajos, el mercurio y los 
compuestos organometálicos como el metilmercurio (CH3Hg
+) tienen tendencia a ser 
transportados desde al agua al aire por su baja presión parcial [30]. 
En la figura I.1 se puede apreciar de forma esquemática los principales 
procesos que van a controlar la movilidad y distribución de las distintas especies que 

















Figura I.1. Principales procesos que controlan la distribución de metales entre los 
compartimentos sedimento-agua-biota y su especiación en los ecosistemas acuáticos. 
MLi: complejos con ligandos orgánicos e inorgánicos, MXi: otros complejos 
formando especies ternarias. Tomado de Bianchi [31]. 
 
 Los metales pueden llegar a depositarse en los sedimentos a través de la 
adsorción y/o formación de complejos en el medio acuático con partículas en 
suspensión que rápidamente van a ser depositados en los fondos del ecosistema, sitio 
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donde se pueden encontrar los mayores niveles de concentración de estos 
contaminantes [32]. Estos procesos de adsorción/desorción cobran especial 
importancia en los sistemas estuáricos, tanto en el sedimento como en la columna de 
agua debido a la interacción entre ambos compartimentos. Por ejemplo, la 
movilización de elementos como el Mn procedente del agua intersticial de los poros 
del sedimento y su posterior adsorción en las partículas presentes en la columna de 
agua es uno de los mecanismos que controlan los cambios estacionales de las 
concentraciones de Mn disuelto en aguas estuáricas [33]. El control de las 
concentraciones de cobalto disuelto en sistemas estuáricos también se debe 
principalmente a los procesos de adsorción y desorción [34]. Entre otras partículas en 
suspensión, los coloides tanto inorgánicos como orgánicos intervienen en los procesos 
de adsorción de metales, mostrando una gran importancia en el comportamiento de 
estos elementos en los ecosistemas acuáticos [35,36]. En este sentido varios autores 
han observado que la transferencia de níquel y hierro disuelto hacia la fase particulada 
es facilitada a través de las partículas coloidales [37,38].  
Estos procesos de adsorción/desorción junto con otros procesos que tienen 
lugar una vez que el metal se encuentra en el sedimento, como la floculación, 
coagulación, resuspensión, bioturbación y bioirrigación van a determinar la 
distribución de los metales entre los compartimentos agua-sedimento [39,40].  
Los procesos de diagénesis pueden producirse por reacciones redox mediadas 
por microorganismos o por reacciones predominantemente abióticas como difusión, 
disolución y precipitación que tienen lugar en la fase líquida del sedimento. En cuanto 
a los procesos de bioturbación se van a producir en la fase sólida del sedimento a través 
de transferencia continua de partículas entre distintos estratos por organismos que 
habitan en el mismo [41]. La bioirrigación tiene lugar en la fase líquida del sedimento, 
transportándose de forma activa el agua del fondo por los organismos. Como se puede 
apreciar en estos procesos los microorganismos bentónicos van a jugar un papel 
importante en los ciclos de los metales  [42,43].  
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 Una vez en el medio acuático, la forma termodinámica más estable de estos 
metales va a ser determinada por el potencial de oxidación. Un ejemplo claro es el del 
hierro que en un ambiente anóxico se encuentra como ión ferroso Fe(II) disuelto, pero 
en presencia de oxígeno el hierro se oxida al ión férrico Fe(III) que rápidamente 
precipita, disminuyendo la concentración de hierro en la columna de agua [44]. De 
hecho, el reparto de la concentración de cobre entre las fases disuelta y sólida en el 
sedimento parece estar controlada por el enlace con óxidos durante la reducción 
microbiana de los óxidos de Fe y Mn [45]. Por otro lado, el potencial de oxidación del 
medio puede jugar un papel importante en la toxicidad de los metales, siendo un claro 
ejemplo la diferente toxicidad que presentan las especies de arsénico, siendo As(III) 
mucho más tóxica que As(V) [39,40].  
 La presencia de distintos ligandos en el medio también juega un papel 
fundamental en la forma en la que el metal se presenta y por tanto en su toxicidad, 
dependiendo de la disponibilidad de los complejos MLi o MXi que se formen.  
 En general puede decirse que el metal de la columna de agua va a encontrarse 
más disponible para la biota que aquel que se encuentra en el sedimento. Sin embargo, 
cualquiera de los procesos antes mencionados puede ocasionar que el metal del 
sedimento pase a la columna de agua siendo así más disponible para los organismos. A 
continuación se explica en más detalle la influencia de las distintas formas químicas 
del metal sobre la biota. 
 
I.II. ESPECIACIÓN Y TOXICIDAD DE LOS METALES EN EL MEDIO 
ACUÁTICO 
 
El término especiación conlleva cierta confusión al ser utilizado por los 
investigadores indistintamente con diferentes connotaciones. Como Bernhard y col. 
explican en su estudio sobre la importancia de la especiación química en los procesos 
medioambientales, este concepto ha sido utilizado con diferentes acepciones [46]:  




 Descripción de las distintas transformaciones que tienen lugar durante los 
ciclos geoquímicos de los elementos. Por ejemplo, las fracciones de metal separadas 
mediante los procedimientos de extracción secuencial en un sedimento: fracción 
soluble en agua/ácido, intercambiable, reducible, oxidable y residual [47,48].  
 Actividad analítica de identificar y medir las especies presentes en las 
muestras. Por ejemplo con voltametría de redisolución anódica (ASV) se puede realizar 
con éxito la especiación de cobre en sus fracciones lábil y no lábil en aguas naturales 
[49]. 
 Distribución entre las distintas especies de un elemento. Por ejemplo la 
diferenciación entre las especies As(III) y As(V), analizando la especie electroactiva 
As(III) y posterior análisis de As total después de reducir el As(V) a As(III) con 
reactivos del tipo de la L-cisteina [50]. 
Siguiendo las recomendaciones de la IUPAC, el térmico “especiación” debe 
ser utilizado únicamente para referirse a la última acepción, es decir, al proceso de 
distribución entre las distintas especies de un elemento, siendo los dos anteriores 
denominadas como transformación de especies y distribución de especies, 
respectivamente  [25]. Como “especie” se entiende una forma química de un elemento 
definida por su composición isotópica, electrónica o estado de oxidación y/o estructura 
molecular. En el caso de muestras de aguas naturales, las diferentes especies metálicas 
que podremos encontrar dependen de numerosos factores, tales como el pH, potencial 
redox, concentración de ligandos, concentración del metal de interés, concentración de 
otros metales susceptibles de formar complejos con los ligandos presentes, etc. Todos 
estos factores serán pues decisivos en el comportamiento y por tanto en la 
biodisponibilidad de un determinado metal.  
 Por otro lado existe la posibilidad de diferenciar entre las distintas fracciones 
de uno o varios elementos presentes en la muestra estudiada según sus propiedades 
físicas (tamaño, solubilidad, etc) o químicas (reactividad, enlace, etc), denominándose 
a este proceso “fraccionamiento” [25]. Este término conlleva la dificultad de definir 
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dichas fracciones, teniendo dos connotaciones diferentes cuando se realiza la 
separación entre las fracciones lábiles y no lábiles de un metal, una de ellas funcional y 
otra operacional. Es decir, desde un punto de vista funcional podemos identificar una 
especie que, por ejemplo, sea más tóxica o se encuentre más disponible para los 
organismos que otra. Por el contrario podemos identificar y distinguir una especie por 
discriminación electroquímica y/o cinética, es decir, de una forma operacional. La 
mayoría de los investigadores tienden a realizar una definición de las especies de tipo 
operacional, por lo que la “labilidad” de las especies definidas de este modo va a 
depender de la técnica utilizada para su análisis y de las condiciones bajo las que se 
realice el análisis. Esto significa que las distintas fracciones presentes en la muestra 
pueden variar de una metodología a otra, por lo que es indispensable definirlas bien en 
cada caso, así como las condiciones en las que el análisis ha sido realizado.  
No obstante, es habitual realizar esta separación entre la denominada fracción 
lábil y no lábil de un metal. La proporción existente entre la fracción lábil y no lábil 
será lo que determine en muchos casos que dicho metal actúe como tóxico o como 
nutriente. De un modo sencillo se puede definir la fracción lábil de un metal como 
aquella que aparece en forma de iones libres hidratados o como complejos fácilmente 
intercambiables. Este tipo de complejos se relacionan principalmente con aquellos que 
el metal forma con los principales ligandos inorgánicos presentes en las aguas naturales 
como cloruros, carbonatos, sulfatos, hidróxidos y fluoruros y cuyas constantes de 
formación son débiles [51,52]. Por otro lado, como fracción no lábil se entiende 
aquella en la que el metal se encuentra formando complejos más estables, cuyas 
constantes de formación son mucho más altas y que habitualmente incluyen la mayoría 
de los complejos orgánicos [53]. 
Esta fracción no lábil es una de las más difíciles de caracterizar debido a que 
los ligandos orgánicos pueden ser de muy diversa naturaleza, lo cual puede condicionar 
el comportamiento de los iones metálicos en las aguas naturales. En general, la mayor 
parte de la materia orgánica disuelta en las aguas naturales se compone de sustancias 




húmicas, con un contenido en carbono de más del 50% en muestras marinas y 
fluviales, y otros compuestos orgánicos bien definidos, como ácidos carboxílicos, 
fenoles, aminoácidos, carbohidratos e hidrocarburos [54,55].  
El origen de las sustancias húmicas en el medio acuático puede ser autóctono, 
formándose a partir de la unión química de moléculas de bajo peso molecular 
procedentes de la degradación de biopolímeros (proteínas, carbohidratos, etc.) que a su 
vez proceden de la degradación de organismos muertos, o bien alóctono, siendo 
extraídas de los suelos por lixiviación de los continentes. La gran hetereogeneidad de 
las sustancias húmicas dificulta en gran medida su definición, la cual suele realizarse 
desde un punto de vista operacional. De este modo, Thurman y col. las definen como 
ácidos orgánicos polielectrolíticos coloreados que pueden ser separados del agua 
haciéndolos pasar por una resina XAD, una resina básica de intercambio iónico u otro 
proceso similar [55]. No obstante, en general pueden dividirse en 3 fracciones: los 
ácidos húmicos, que precipitan a pH 2 o menor y son solubles a pH básicos, los ácidos 
fúlvicos, que son solubles a pH ácidos y básicos, y la humina, que consiste en la 
asociación fuerte de los ácidos húmicos con la materia mineral, siendo por lo tanto 
insoluble a cualquier pH. En general los ácidos húmicos y humina se encuentran 
asociados a los suelos y sedimentos como parte de la fase sólida, mientras que los 
ácidos fúlvicos constituyen una fracción de las sustancias húmicas más móvil y se 
corresponde principalmente con el carbono orgánico disuelto (COD) presente en la 
fase acuosa [54]. Del total de las sustancias húmicas en aguas superficiales, los ácidos 
fúlvicos comprenden el 80% de los mismos, siendo el resto ácidos húmicos (20%) 
[56]. 
 
Reacciones de formación de complejos 
 
Los metales una vez que llegan al medio acuático van a encontrarse en un 
estado de oxidación determinado, pudiendo enlazar con otros elementos en disolución 
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con pares de electrones libres (bases de Lewis) como O, N y S gracias a su carácter 
electrofílico y conseguir una capa electrónica externa completa [31]. A este fenómeno 
se le denomina coordinación del metal. De este modo, se van a formar enlaces 
covalentes más fuertes que los electrostáticos formados con las moléculas de agua.  
En general, los metales se encuentran en disolución formando enlaces fuertes 
con los átomos de oxígeno de las moléculas de agua, dando lugar a la especie 
M(H2O)x
n+, donde las moléculas de agua van a actuar como ligandos inorgánicos. Estas 
especies se denominan acuocomplejos y se corresponden con la especie conocida como 
ión libre del metal.  
Existe la posibilidad de que otras especies diferentes a las moléculas de agua 
presentes en disolución, tanto orgánicas como inorgánicas, puedan reemplazar a una o 
varias moléculas de agua como ligandos en la esfera externa de hidratación formando 
complejos o complejos multidentados, respectivamente. Por tanto, es posible 
diferenciar dos tipos de complejos [54]: 
 Complejo de esfera externa o par iónico (figura I.2.a), en el cual la 
coordinación con el ligando se realiza a través de la esfera de coordinación externa 
formada por moléculas de agua, unido al metal por fuerzas de tipo electrostáticas y 
puentes de hidrógeno.  
 Complejo de esfera interna o “complejo” (figura I.2.b), si existe un enlace 
de tipo covalente entre el metal y un ligando diferente de la molécula de agua que 
contenga átomos con pares de electrones que pueda donar al metal, como O, N y S. En 
este caso es posible la formación de complejos en los que se han reemplazado dos o 
más moléculas de la esfera externa del metal, donde a los ligandos que lo forman se les 
denomina agentes quelantes, los cuales pueden enlazar con el metal por más de una 














                     Ni-H2O…SO4                                                             Ni-SO4 
Figura I.2. Tipos de coordinación de metales en disolución acuosa, a) coordinación de 
esfera externa o par iónico, b) complejos de coordinación interna o “complejo”. La 
parte circular indica la esfera interna de coordinación del agua [54]. 
 
En general, podemos escribir la reacción que describe la interacción entre un 
catión metálico Mn+ con un ligando L con las siguientes reacciones, donde las cargas se 
han omitido por simplicidad [54]: 
 
M + L           ML           K1  
ML + L           ML2       K2        M + iL         MLi         
[M][L]
][ML
β ii                      (I.1) 
 …  
 
donde K1, K2 son las correspondientes constantes sucesivas de formación de los 
complejos formados en el equilibrio metal-ligando y  es la constante global de 
formación del complejo. A mayor constante de formación del complejo, mayor 
estabilidad y fuerza de enlace. 
Como se ha comentado, los complejos pueden ser de tipo monodentado, 
bidentado, tridentado, etc. Por ejemplo, como ligandos que forman complejos 
monodentados están el amoniaco (NH3) o los hidróxidos (OH
-), como los que forman 
complejos bidentados el oxalato, ftalato y etilendiamina (EN), y como ejemplos de 
ligandos que formen complejos multidentados el ácido etilendiaminotetraacético 
(AEDT) y el ácido trimetilenodiaminotetraacético (TMDTA). En la figura I.3 se 
… 
… 
a) Par iónico b) Complejo
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muestran las constantes de formación de complejos entre distintos metales y estos 
ligandos. 
 
  NH3 OH
- Oxalato Ftalato EN EDTA TMDTA 
Cu2+ 4,00 6,30 6,20 4,00 10,50 18,70 18,82 
Cd2+ 2,60 3,90 3,90 3,30 5,40 16,36 13,83 
Pb2+ 1,60 6,30 4,90 3,60 5,00 17,88 13,70 
 
Tabla I.1. Constantes logarítmicas de formación de complejos metálicos con distintos ligandos. 
Datos tomados de Tipping, 2002 [54].  
 
 Como se observa en la tabla I.1, para un mismo metal los complejos 
bidentados muestran mayor estabilidad que los monodentados, y los hexadentados más 
que los bidentados. En general, cuantos más enlaces se formen entre el ligando y el 
metal más estable será el complejo.  
En este caso de ligandos que formen complejos multidentados se encontrarían 
las sustancias húmicas, las cuales son ligandos orgánicos polifuncionales y 
polielectrolíticos, que contienen en su estructura varias posiciones de enlace con las 
que puede enlazar con el catión metálico. Entre los muchos trabajos realizados para 
intentar caracterizar a las sustancias húmicas, Oliver y col. observaron que estas 
sustancias contenían varios grupos funcionales diferentes en su estructura molecular, 
como carboxilo, fenólico e hidroxilo, encontrándose en mayor proporción los 
carboxílicos [56]. A pesar de los esfuerzos realizados por muchos investigadores, aún 
existe poca información sobre estas posiciones de enlace y como les afectan los 
distintos factores químicos a la interacción metal-húmicos. Como consecuencia las 
sustancias húmicas presentan una gran heterogeneidad en las fuerzas de enlace y 
selectividad por los cationes entre los sitios de enlace [57]. Es por ello que varios 
autores han planteado distintas aproximaciones teóricas que intentan explicar las 
interacciones entre la materia orgánica y los cationes en los ecosistemas acuáticos y dar 
cuenta de las constantes de formación observadas experimentalmente. En algunos 




casos se utiliza un modelo discreto con uno o dos tipos de grupos funcionales y en 
otros se usa una función de distribución continua para definir estas constantes de 
formación [58-61]. Sin embargo, es aún difícil predecir la especiación de los metales 
traza en las aguas naturales debido a la gran variabilidad de la composición de la 
materia orgánica y de sus constantes asociadas en este tipo de muestras 
medioambientales. 
 
Formación de complejos orgánicos en aguas naturales 
 
Debido a la complejidad y heterogeneidad de los ligandos orgánicos presentes 
en aguas naturales son numerosos los estudios realizados en los últimos 30 años para 
entender mejor el rol de la materia orgánica en la especiación de los metales en las 
aguas naturales, cuyos resultados han llevado al planteamiento de diferentes teorías que 
intentan ajustar los comportamientos de los metales observados experimentalmente en 
este tipo de muestras. Estas teorías se basan en la diferenciación de los distintos tipos 
de ligandos orgánicos presentes en las aguas naturales para explicar sus interacciones 
con los metales a través de las distintas fuerzas de enlace mostradas por los complejos 
orgánicos formados. Entre ellas, la más extendida es la teoría de la existencia de dos 
tipos de ligandos denominados L1 y L2, determinados con técnicas voltamétricas muy 
sensibles, que poseen constantes de formación logarítmicas en un rango de 12-14 para 
L1 y concentraciones de ligando 1-40 nmol·l-1 y entre 8-10 para L2 y concentraciones 
de ligando entre 6-150 nmol·l-1 [62].  
En este sentido, Hirose presentó un estudio de los trabajos realizados desde 
1980 encontrando la existencia de 3 tipos de ligandos orgánicos en la especiación de 
cobre en agua de mar, denominando L1 a los que formaban complejos de mayor 
fuerza, con logK > 13, L2 a los que formaban complejos fuertes, con logK  12 y L3 a 
los que formaban complejos débiles, con logK < 10 [63]. Sin embargo, explica que en 
las condiciones del agua de mar no se forman complejos de cobre con el tercer tipo de 
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ligando, siendo L1 y L2 los únicos que formarían este tipo de complejos. Además al 
determinar las constantes de estabilidad de estos ligandos asocia el ligando L1 con el 
ácido dietilentriaminopentaacético (DTPA) y el ligando L2 con el ácido 
etilendiaminotetraacético (EDTA). 
Del mismo modo, Donat y col. en un estudio de especiación de níquel y cobre 
realizado a través de la aplicación de varias metodologías de análisis en una muestra de 
agua de mar, encuentran la existencia de un 27% de complejos orgánicos de cobre 
formados con los ligandos L1 (logK > 13,5) y el 52-65% con L2 (logK = 9-9,6), sin 
embargo para el níquel encontraron la formación de un sólo complejo extremadamente 
fuerte con logK > 17 que suponía un tercio de la mitad de la concentración total de 
níquel presente en la muestra, encontrándose el resto del níquel formando complejos 
inorgánicos lábiles [64].  
Moffet y col. además de utilizar la teoría de los dos tipos de ligandos para 
explicar la especiación de cobre en agua de mar, demostraron que el ligando orgánico 
fuerte L1 tiene un origen biológico pudiendo ser exudado por la cianobacteria 
Synechococcus cuando entra en contacto con el catión metálico [65]. Los intentos de 
identificar este ligando de naturaleza biológica suelen llevar a la idea de que se 
correspondería con algún componente intracelular, tal como metalotioneinas, 
fitoquelatinas, porfirinas y gránulos de fosfato excretados por el organismo después de 
su muerte [66-69].  
Además de los estudios anteriores que demuestran la naturaleza biológica del 
ligando L1, se han desarrollado trabajos en este mismo sentido, que además introducen 
un mecanismo de desintoxicación de los microorganismos expuestos a los metales. 
Entre ellos, podemos citar el trabajo realizado por Bruland y col. en el que desarrollan 
además un modelo en el cual explican la creación por los microorganismos marinos de 
los ligandos fuertes de clase L1 [70]. Este modelo explica cómo el microorganismo es 
capaz de responder a diferentes condiciones de biodisponibilidad de cobre, es decir, si 
se encuentra con mayor concentración de cobre libre que es biodisponible y por tanto 




puede entrar en la célula, induciría la síntesis de dicho ligando para controlar la 
concentración de cobre biodisponible en el medio acuático. 
Aunque el modelo basado en la existencia de dos ligandos se encuentra 
ampliamente aceptado, existen autores que han intentado desarrollar otras alternativas. 
En este caso, Zirino y col. han desarrollado un modelo de cebolla que considera que los 
metales se encuentran en forma coloidal asociados a la materia orgánica [71]. El 
modelo consiste en asimilar las partículas coloidales a una estructura de capas o de 
esferas concéntricas, estando las capas formadas por moléculas orgánicas unidas por 
puentes de hidrogeno. Las interacciones con los metales se explican a través de enlaces 
de coordinación entre el metal y el átomo donador del ligando orgánico presente en 
cada capa. La reactividad de las capas va disminuyendo conforme el metal se acerca al 
centro de la cebolla debido a impedimentos estéricos producidos por las capas más 
externas. 
Por otro lado el modelo L1 y L2 ha sido críticamente valorado por Town y 
Filella, mostrando que no existe la necesidad del uso de esta teoría para explicar la 
especiación de metales en aguas naturales y que no se tiene la suficiente información 
para definir la naturaleza de los ligandos [62]. De hecho, apuntan que a pesar de los 
esfuerzos realizados por varios autores no se ha conseguido identificar o aislar estos 
ligandos, los cuales han llegado incluso a ser descritos como “misteriosos” [72-74]. 
Para apoyar sus conclusiones Town y Filella realizaron un análisis exhaustivo de los 
datos publicados en los últimos 34 años sobre la complejación de los metales traza 
Cu(II), Zn(II), Pb(II) y Cd(II) en aguas naturales, observando que con los resultados 
obtenidos no existen evidencias sobre la naturaleza específica de los ligandos que 
entran en juego en la complejación, ni se puede asegurar que sea el mismo ligando el 
que forme complejo para cada ión metálico.  
Una alternativa a los modelos discretos descritos anteriormente, como el de los 
ligandos L1 y L2 o el de las capas de la cebolla, sería los modelos que ajustan los datos 
obtenidos experimentalmente de las interacciones metal-materia orgánica a través de 
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isotermas empíricas. Estos modelos parten de isotermas como las de Freundlich y 
Langmuir, para describir la adsorción de los iones a superficies sólidas (entendiendo a 
la materia orgánica como dicha superficie) [75]. Estas isotermas se pueden desarrollar 
de una manera unimodal, es decir que pueden tener en cuenta la adsorción localizada 
con grupos de sitios idénticos que se encuentran distribuidos en la superficie de la 
materia orgánica [76-78], o bimodal en la que la adsorción se encuentra localizada en 
dos grupos de sitios diferentes presentes en la superficie heterogénea [79,80]. Esta 
última puede ser creada por combinación de dos isotermas mono-componentes, como 
las de Freunlich y Tóth [79]. Sin embargo, hay pocas aplicaciones de estos modelos 
para la explicación de las interacciones entre los iones metálicos y las sustancias 
húmicas, aunque han contribuido al desarrollo del modelo conocido como NICA 
desarrollado por Koopal y col. [79]. Estos autores estudiaron la aplicabilidad de esta 
isoterma al estudio de las interacciones metal-sustancias húmicas, ya que puede ser 
utilizada para describir el enlace competitivo multicomponente en el que la adsorción 
de cada componente por separado sigue una isoterma de tipo Langmuir. Para ello, 
utilizan los resultados obtenidos por Saar y Weber, los cuales analizaron la 
complejación de Cd con los ácidos fúlvicos a cuatro pH diferentes [81], comparando 
los resultados con los obtenidos con la ecuación NICA encontrando que los datos 
experimentales se ajustan bastante bien a los resultados predichos por el modelo 
propuesto. En cambio, dejan claro que necesitan realizar un trabajo más extenso en la 
aplicación de esta isoterma a las interacciones metal-ácidos húmicos, lo cual 
consiguieron posteriormente a través del modelo de especiación química NICA-
Donnan que se detallará en un apartado posterior [82]. 
Finalmente, Buffle y col. utilizan otro modelo, basado en una distribución 
continua incluyendo la diferenciación entre sitios de enlace mayoritarios y 
minoritarios, en los ligandos orgánicos heterogéneos presentes en las aguas naturales 
[83]. Estos autores observaron que los sitios minoritarios, que suponían del 1 al 9% del 
total de sitios presentes, poseían valores de constantes de formación mayores y por 




tanto formaban complejos más fuertes, influyendo en mayor medida en el control de la 
especiación de los metales traza en medios acuáticos. Estos sitios se encuentran 
formados por los grupos con átomos de N y S de las sustancias húmicas, los grupos –
SH de las proteínas y los grupos -Mn-OH de hidróxidos de hierro con impurezas de 
manganeso. En cuanto a los sitios mayoritarios los describen como los grupos 
funcionales carboxilatos y fenolatos de las sustancias húmicas, los grupos carboxilatos 
de polisacáridos y proteínas o los grupos Fe-OH de los hidróxidos de hierro. Estos 
grupos representan el 90-99% del total de sitios presentes en los ligandos orgánicos y 
poseen constantes de formación de complejos con los metales menores. 
 Esta distribución de los sitios de enlace ha sido también encontrada por 
Guthrie y col. al realizar un estudio cinético con dos técnicas diferentes para 
determinar las distintas especies de níquel formadas en las aguas naturales y sus 
constantes de estabilidad [84]. Los resultados obtenidos corroboran la existencia en las 
sustancias húmicas de no más de un 1% de sitios fuertes, con el resto formado por 
sitios débiles. Además observaron con estos estudios que los sitios fuertes eran 
ocupados inicialmente por los iones Ni2+ y que el exceso pasaba a ser enlazado con los 
sitios más débiles formando complejos débiles. La cantidad de complejos orgánicos 
menos lábiles dependía de la relación [Ni(II)]/[AH], ya que al disminuir esta relación 
molar disminuyen las posiciones lábiles ocupadas y con ellas la concentración de la 
fracción lábil (entendida como la suma de las especies Ni2+ más los complejos 
orgánicos lábiles) aumentando la proporción de los menos lábiles. También 
compararon las capacidades enlazantes de ácidos húmicos con fúlvicos para el níquel, 
encontrando que la disociación de los complejos Ni-AH es significativamente más 
lenta, siendo más estables y por ello fuertes que los formados con los fúlvicos. Este 
hecho lo explican por la diferencia existente en los grupos funcionales de ambos 
compuestos, teniendo los húmicos más cantidad de C, N, H y S en su estructura, 
aunque menos O que los fúlvicos, por lo que se pueden formar complejos más fuertes. 
Capítulo I. Introducción  
 
28
Varios estudios realizados en aguas naturales incluyendo sistemas marinos han 
mostrado que estos complejos orgánicos fuertes de níquel juegan un papel importante 
en la especiación de este metal. Donat y col. observaron que prácticamente del 30 al 
50% de la concentración de níquel total disuelto en el sur de la Bahía de San Francisco 
se encontraba formando este tipo de complejos orgánicos con log K > 17 [64]. Por otro 
lado, Sedlack y col. encontraron el mismo fenómeno en efluentes de vertidos de 
plantas de tratamiento con un 75% de la concentración de níquel disuelto formando 
complejos orgánicos fuertes y un 25% formando complejos moderadamente fuertes en 
los residuos de la superficie, con log K > 12 [85]. Posteriormente, Bedsworth y Sedlak 
observaron que estos complejos fuertes formados en aguas estuáricas afectadas por 
efluentes de residuos industriales pueden estar formados por la especie NiEDTA2- [86]. 
 Martino y col. encontraron que el 70% del níquel disuelto en la muestra se 
encontraba formando complejos fuertes con constantes de estabilidad logarítmicas del 
orden de 18 [53]. Además observaron que la relación entre la fracción de níquel lábil y 
la fracción no lábil era uniforme en todo el gradiente de salinidad del estuario durante 
los análisis realizados, aunque la magnitud de esa relación mostró diferencias 
estacionales.  
Worms y col. realizaron la determinación de la especie Ni2+ en presencia de 
distintos ligandos orgánicos, como citrato, diglicolato, sulfoxina, oxina, 
dietilditiocarbamato, ácido húmico acuático estándar (SRHA) y ácido fúlvico (SRFA), 
encontrando que los complejos hidrofóbicos formados, como Ni(DDC)2
0, resultaban 
ser lábiles dando una sobreestimación de la especie libre del metal medida con la 
técnica utilizada [87]. En cambio los valores de concentración medidos en presencia de 
complejos amfifílicos formados con las sustancias húmicas utilizadas se correspondían 
con los valores predichos por un programa de especiación química en equilibrio 
utilizando el modelo NICA-DONNAN, siendo complejos no lábiles. 




De estos trabajos se desprende la existencia en las aguas naturales de dos tipos de 
complejos orgánicos principalmente con distinta biodisponibilidad, que van a influir en 
gran medida en la especiación de los metales traza en aguas naturales.  
En general, como muestra la figura I.3., el níquel en las aguas naturales se 
encuentra mayoritariamente como el ión libre o formando complejos inorgánicos, de 
los cuales la mayor parte la constituyen los complejos formados con los cloruros y 
carbonatos. Dentro de los complejos orgánicos, como muestran los distintos trabajos 
expuestos anteriormente, es posible diferenciar dos grupos según la estabilidad de los 
mismos, siendo en general más abundantes aquellos más estables.  
 
 
Figura I.3. Especiación de níquel en aguas naturales. Datos tomados de Martino y col. [53], 
Donat y col. [64], Turner y col. [88], Achterberg y col. [89]. 
 
El efecto generalizado de la presencia de estos compuestos estables es de 
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por formación de complejos fuertes y por tanto no disponibles para los organismos 
acuáticos. Sin embargo, este efecto puede ser contrarrestado debido a que si la 
concentración del metal disuelto aumenta demasiado aumentará la presencia de 
complejos lábiles, debido a que el metal se enlazará a los sitios más fuertes 
saturándolos, con lo que a partir de este momento se empezarán a formar complejos 
con los sitios débiles y por tanto serán más biodisponibles para los organismos 
aumentando la toxicidad del metal.  
 
Toxicidad y biodisponibilidad de los metales para los organismos 
acuáticos  
 
Como se ha comentado anteriormente, a mediados del siglo XX las sustancias 
húmicas comenzaron a adquirir un gran interés debido a que se observó que su 
presencia en las aguas naturales afectaba a la diferente biodisponibilidad de los metales 
traza para los organismos acuáticos. En este sentido, se han desarrollado dos modelos 
matemáticos para determinar la toxicidad y biodisponibilidad de los metales para los 
organismos acuáticos, el modelo de actividad del ión libre (FIAM, free ion activity 
model) y el modelo del ligando biótico (BLM, biotic ligand model). Ambos modelos 
afirman que la toxicidad aguda producida por un metal sobre la biota no se debe a la 
concentración total del metal, sino a la concentración del metal en su forma libre que es 
capaz de interaccionar con el ligando biótico que se encuentra presente en la superficie 
de la pared celular de los organismos.  
Según el modelo BLM esta concentración de metal libre se encontraría 
limitada por efectos de competencia entre el metal y otros metales en disolución por 
unirse con el sitio activo del ligando, como el calcio y magnesio, y entre ligandos por 
enlazar con el metal en cuestión. Dicha competencia afectará a la concentración de 
níquel libre y por tanto a su toxicidad al considerar que esta especie es la responsable 
de la misma. De este modo, los cationes causantes de la dureza del agua como calcio y 
magnesio junto con la materia orgánica natural (MON) van a afectar a la toxicidad del 




metal sobre los organismos acuáticos, ya que si el metal se encuentra unido a la materia 
orgánica se encuentra menos biodisponible y por lo tanto se reduce la toxicidad del 
metal, como ha sido observado para el organismo Daphnia pulex [90]. 
Este modelo presenta la ventaja de poder ser utilizado para determinar las 
cargas contaminantes máximas de un vertido debido a que es capaz de predecir los 
efectos tóxicos que puede ocasionar sobre el organismo. Además, minimiza el número 
de organismos utilizados para realizar los test tradicionales y resulta económico y 
rápido [91]. En cambio presenta el inconveniente de no poder ser aplicado de forma 
genérica a todos los sistemas acuáticos, ya que responde a condiciones sitio 
específicas, es decir, en este modelo el ligando biótico se encuentra localizado en sitios 
diferentes dentro de la fisonomía del organismo de estudio, afectándole de forma 
diferente las condiciones químicas del medio. Por ejemplo, en peces el ligando biótico 
se encuentra localizado en las branquias [92-94]. Es por ello, que la información 
necesaria para aplicar este modelo debe ser generada para cada cuerpo de agua 
particular. De hecho, Niyogi y col. al desarrollar un modelo de ligando biótico (BLM) 
para determinar la toxicidad de cadmio en la trucha arcoiris, han encontrado que este 
modelo está limitado y no puede tener en cuenta los efectos de altos valores de pH y 
alcalinidad [95]. 
El modelo FIAM se basa en la misma idea que el anterior incorporando ciertas 
matizaciones, por ejemplo para que un metal se acumule y/o provoque una respuesta 
biológica sobre un organismo debe interaccionar o atravesar la pared celular del 
mismo. En este modelo se incorpora la especie metal-ligando (ML) como posible 
fuente de concentración de metal libre tóxico a través de su previa disociación en el 
seno de la disolución. Los complejos tienen lugar con el ligando biótico, como en el 
caso del modelo anterior. En este modelo se supone que la respuesta biológica va a ser 
proporcional a la concentración de complejo formado entre el metal y la superficie 
celular, y que esta respuesta biológica va a depender únicamente de la concentración de 
ión libre presente en la muestra que podría incluir el procedente de la disociación de las 
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especies lábiles en disolución en caso de que se viera favorecida la formación del 
complejo en la superficie de la pared celular.  
Entre las limitaciones observadas en este modelo, se encuentran las 
relacionadas con algunos ligandos orgánicos e inorgánicos presentes en el medio 
acuático, ya que pueden causar toxicidad a través de mecanismos no contemplados por 
el modelo. En cuanto a los ligandos orgánicos, Phinney y col. observaron que aquellos  
que forman complejos lipofílicos con los metales Cu, Cd y Pb aumentan la toxicidad 
producida en los organismos, debido a que atraviesan fácilmente la membrana celular, 
como el caso de la 8-hidroxiquinolina o los xantatos [96]. Otro ejemplo de esta 
limitación del modelo fue la detectada para Cd y Zn en presencia del ligando de bajo 
peso molecular citrato, ya que este ligando forma complejos hidrofílicos que el modelo 
supone que no van a contribuir directamente a la toxicidad del metal debido a su 
incapacidad de atravesar la membrana biológica. Sin embargo se observó que sí 
contribuían al flujo de metal a través de la membrana celular del Selenastrum 
capricornutum ocasionando un aumento de la biodisponibilidad de los metales [97,98]. 
Este hecho podría ser explicado por el transporte inespecífico del complejo a través de 
sistemas de transporte que utilizan otros cationes metálicos no tóxicos y 
fisiológicamente importantes, como el Ca o el Mg a través de la membrana celular. Por 
último, la materia orgánica disuelta (MOD) forma también complejos hidrofílicos que 
no pueden atravesar la membrana, en cambio si entre la MOD se encuentran ácidos 
fúlvicos, éstos han mostrado su capacidad de interaccionar con la membrana celular y 
se tienen evidencias de su participación como proveedores de fósforo para las algas 
[99]. Debido a este hecho la aplicación de este modelo en sistemas acuáticos con 
presencia de MOD es complicada, debido a la heterogeneidad de la misma y a la 
dificultad de determinar analíticamente la concentración de la especie libre del metal 
en su presencia. Por otro lado, también se observó una menor toxicidad al usar el 
modelo para los complejos inorgánicos de aluminio con fluoruro, siendo la mayor 




toxicidad observada experimentalmente debida a la capacidad del complejo formado 
para ocupar sitios activos en la membrana celular [100]. 
 Finalmente, Van Leuween también observó que la biodisponibilidad de 
metales procedente de los complejos del medio en el modelo FIAM se encuentra 
limitada, por lo que desarrolló un modelo que incorpora varios aspectos cinéticos para 
ajustar más adecuadamente las observaciones experimentales con los organismos 
[101]. De este modo, se tienen en cuenta los efectos simultáneos de cinética de 
bioconversión entre especies y el transporte del metal a través de la pared celular 
acoplado a la cinética de disociación del metal.  
 Esta dependencia de la toxicidad de los metales con las distintas especies 
metálicas que proponen los modelos anteriormente descritos intenta explicar hechos 
experimentales que han sido observados en numerosas ocasiones. Poniendo como 
ejemplo el níquel, es posible citar el trabajo de Mandal y col., los cuales han observado 
en muestras contaminadas por níquel en Sudbury (Canadá) que la toxicidad producida 
en el alga Pseudokirchneriella subcapitata se encontraba relacionada con la relación 
Ni/COD, la suma de las concentraciones de las especies libres y lábiles y el coeficiente 
de velocidad de disociación de los complejos orgánicos formados [102]. El aumento de 
la toxicidad de níquel con la relación Ni/COD se explica de modo que al aumentar la 
concentración de níquel aumentará la cantidad de complejos orgánicos lábiles o 
biodisponibles por los organismos y con ellos aumentará la toxicidad del metal.  
Por otro lado, Doig encontró que los ligandos orgánicos no influyen en gran 
medida en la especiación de níquel a concentraciones del metal tóxicas (5 mg·l-1) para 
el organismo Hyalella azteca y concentraciones de COD representativas de las aguas 
naturales (10 mg·l-1). Sin embargo, a concentraciones inferiores de níquel (0,2 a 0,5 
g·l-1), que son conocidas como no tóxicas para los organismos, la materia orgánica 
disuelta afecta a la especiación de níquel, decreciendo la concentración de la especie 
Ni2+ con el aumento de la concentración de COD [103].  
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 De lo expuesto anteriormente se entiende la necesidad de determinar las 
diferentes especies de un metal presentes en las aguas naturales para evaluar la posible 
toxicidad del mismo. Sin embargo, actualmente existen sólo algunas técnicas que 
permiten evaluar la fracción lábil y no lábil de un metal en el medio acuático y el 
desarrollo de nuevas metodologías en este sentido es un campo de creciente interés. 
 
I.III. MODELOS TEÓRICOS PARA LA INTERACCIÓN METAL-SUSTANCIAS 
HÚMICAS 
 
Debido a la gran dificultad de determinar las distintas especies metálicas en el 
medio acuático es habitual recurrir a bases de datos de constantes de formación de 
complejos que nos permitan calcular, bajo unas condiciones físico-químicas 
determinadas, la distribución de especies. No obstante, hay que tener en cuenta que 
estas constantes nos informan sobre la distribución de las especies químicas en el 
equilibrio, y los sistemas medioambientales son dinámicos, por lo que sólo 
proporcionan una idea aproximada de la situación real. Esta aproximación resulta 
además muy compleja cuando hablamos de la interacción entre el metal y los ligandos 
orgánicos en las aguas naturales, debido a la dificultad de conocer la naturaleza y 
caracterización de la materia orgánica en dichos sistemas. Por ello, es necesario 
recurrir al uso de modelos matemáticos que explican este tipo de interacciones 
partiendo de distintas teorías, como las comentadas anteriormente del modelo discreto 
con uno o dos tipos de grupos funcionales y una constante específica para cada uno 
(por ejemplo carboxílico y fenólico) o un modelo multidentado o continuo con un 
rango de valores de constantes para cada sitio [58-61]. Sin embargo, recientemente se 
han realizado la aplicación de modelos de especiación en equilibrio que ajustan mejor 
los datos en los ecosistemas acuáticos, utilizando un modelo discreto. En general, entre 
estos modelos los más utilizados son el Humic Ion-Binding Model V, VI y VII 
desarrollados por Tipping y col. [104-106] y el NICA-Donnan descrito por Kinniburgh 
y col. [82], los cuales se describen en detalle a continuación. 




Modelo V (Humic Ion-Binding Model V) 
 
En este modelo las sustancias húmicas, incluyendo ácidos húmicos y fúlvicos, 
se aproximan a esferas rígidas de tamaño uniforme que pueden enlazar con los iones 
metálicos con una coordinación tanto monodentada como bidentada. Las interacciones 
producidas entre los iones se describen en términos de constantes de equilibrio 
intrínsecas y términos electrostáticos [104].  
Los ácidos húmicos poseen en su conformación grupos funcionales de tipo 
ácido carboxílico o fenólico, con protones que serían intercambiados por los iones 
metálicos para formar el complejo. Es posible definir la disociación de un protón con la 
siguiente reacción: 
 
(HumH)Z           (Hum)Z-1 +H+                                                              (I.4) 
 
donde Hum representa al compuesto húmico y Z a la carga.  
El modelo asume la existencia de 8 puntos de disociación del protón diferentes 
entre sí, y por lo tanto con constantes de acidez diferentes. Las posiciones de la 1 a la 4 
serán posiciones fuertes denominadas de clase A y por otro lado del 5 al 8 serán 
posiciones débiles de clase B. Las posiciones fuertes se asimilan a los grupos 
funcionales carboxílicos, mientras que las débiles a los fenólicos. Otra asunción que se 
realiza en el modelo es que existen la mitad de sitios tipo B (nB) que de tipo A (nA), 
aunque dentro de cada clase todos los puntos se presentan en igual número. 
Las fuerzas de enlace de cada posición se determinan con los valores de pK de 
los cuatro grupos tipo A o B, que se describen como valores medios, pKA o pKB, y un 
factor, pKA o pKB, que describe la dispersión de los valores de pKi respecto de los 
valores medios (pKA o pKB) [104]. 
 




             (I.6) 
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            (I.7) 
 
Observando las ecuaciones I.6 y I.7, podemos deducir que al aumentar el valor 
de i va a disminuir los valores de las constantes de acidez de los sitios dentro de cada 
grupo siendo además, como se ha comentado antes, los sitios tipo A posiciones de 
enlace más fuertes que las de tipo B. 
Como se ha comentado anteriormente las reacciones de un metal con las 
sustancias orgánicas pueden tener lugar por la formación de un complejo de 
coordinación interna o bien mediante atracción electrostática formando un par iónico, 
por lo que el modelo recoge ambas interacciones. 
 
Formación de complejos entre el catión metálico y las sustancias húmicas 
 
El metal en este modelo y su primer producto de hidrólisis van a competir por 
los sitios de enlace presentes en la molécula de ácido húmico. Van a existir dos tipos 
de complejos entre el metal o su primer producto de hidrólisis y las posiciones antes 
descritas, uno monodentado en el que el enlace con el metal se va a producir por 
disociación de un protón en un sitio concreto y otro bidentado si el enlace se produce 
por disociación de un par de protones en dos sitios concretos.  
Para los complejos monodentados la reacción se explica como un intercambio 
entre el metal y el protón del sitio A (ó B) a través de la siguiente reacción: 
 
(HumAH)Z + Mz+          (HumAM)Z + z – 1 + H+                                                 (I.8) 
 
Por lo que la constante de equilibrio de formación del complejo vendrá descrita 







                                                     (I.9) 





Siendo KMA,i la constante de reacción entre el metal y la molécula de ácido 
húmico en la posición i, KMHA constante del intercambio metal-protón y Ki la constante 
de acidez del sitio i. Por lo que para los complejos monodentados la fuerza de enlace 
del metal con la sustancia húmica va a depender principalmente de la fuerza de 
disociación del protón en la posición i. 
 
MHAiMA pKpKlogK                                            (I.10) 
 
Los complejos bidentados se forman por unión del metal o de su primer 
producto de hidrólisis con dos sitios desprotonados, realizando combinaciones de los 
sitios A y B (tanto A-A como A-B) estando igualmente representadas todas las 
combinaciones posibles de estos sitios.  
 
      2HMHum         MHum 2zZABzZAHBH                       (I.11) 
 
En este caso las constantes de equilibrio de formación del complejo bidentado 
con los sitios A y B, vendrá dada por los productos de los valores de los sitios 
individuales. 
 
 MHBMHAABMH ·KKK 2                                           (I.12) 
 
Hay que tener en cuenta que sólo se van a formar los complejos con los sitios 
desprotonados más cercanos, definiendo por tanto un factor de proximidad (fpr) como 
la probabilidad de que existan pares de protones disociables con la proximidad 
suficiente (menor o igual a 0,45 nm) para poder formar enlaces bidentados con los 
cationes metálicos. La proximidad se estima estadísticamente asumiendo que los 
puntos se encuentran aleatoriamente distribuidos en la superficie de la esfera. El 
Capítulo I. Introducción  
 
38
modelo tiene en cuenta sólo 12 sitios bidentados representativos de los 36 posibles y 
con la misma probabilidad de producirse. 
 
Enlace no específico de los cationes por acumulación de contraión 
 
Las sustancias húmicas presentan habitualmente cierta carga negativa debido a 
la disociación de los protones y su reemplazo incompleto por iones metálicos 
coordinados. Para contrarrestar esta carga la molécula se rodea de contraiones 
denominando a la zona donde se sitúan estos, capa de difusión. Estos contraiones se 
encuentran enlazados con la molécula húmica por interacciones electrostáticas. En 
disoluciones diluidas todos los contraiones tienen la misma capacidad de formar parte 
de esa capa, por lo que la selectividad definida por dicha capacidad de encontrarse en 
la capa de difusión se fija en 1 para todos los iones. El tamaño de esa capa depende de 
la fuerza iónica del medio y del tamaño de la sustancia húmica y se calcula aplicando 
distintos modelos como el Donnan [54,82]. No obstante, para otras disoluciones puede 
darse una sobreestimación de esa capa de modo que prácticamente todo el volumen de 
muestra formará parte de ella, por lo que habría que asumir condiciones adicionales al 
modelo. 
 
Modelo VI y VII 
 
El modelo VI surgió en 1998 como mejora del modelo anterior en dos sentidos 
[105]:  
 Ampliar el rango de afinidades de las moléculas húmicas por los iones 
metálicos introduciendo la posibilidad de formar complejos tridentados. 
 Mejorar la explicación de las interacciones con los metales, introduciendo 
constantes metal-molécula húmica (KMA o KMB) en vez de utilizar las constantes de 
intercambio metal-protón (KMHA o KMHB) del modelo V. Para ello en este nuevo 




modelo la reacción de interacción del metal con la sustancia húmica es descrita por la 
ecuación I.13. 
 
  HumZ + Mz         (HumM)Z+z                                       (I.13) 
 
 De forma análoga al modelo anterior las constantes de equilibrio metal-
sustancia húmica para la formación de complejos monodentados se definen como 
[105]: 
 




            (I.14) 




          (I.15) 
 
 Los valores de logK(i) se encuentran espaciados alrededor de la media de 
logKMA, mientras que ∆LKA1 y ∆LKB1 no se corresponde con el valor de pKA o pKB, 
siendo constantes estimadas a través de ajustes realizados de datos experimentales. 
 Los complejos bidentados en este modelo tienen unas constantes de asociación 
dadas por las constantes de enlace de cada punto enlazado, definidos como j y k, 
pudiendo ambos sitios tomar valores entre 1-8. 
 
logK(j,k) = logK(j) + logK(k) + ∆LK2                               (I.16) 
 
donde ∆LK2 es un parámetro ajustable para introducir heterogeneidad a estos sitios de 
enlace en la fórmula de la constante de asociación con el ión metálico. Dependiendo 
del valor de  podemos diferenciar tres tipos de sitios: fuertes, moderados y débiles. De 
este modo,  tiene el valor de cero para los débiles que suponen un 90,1% de los sitios, 
1 para los moderados que son un 9% y 2 para los fuertes suponiendo sólo un 0,9% de 
sitios. 
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 En este modelo además del factor de proximidad para los sitios bidentados 
(fprB) aparece el correspondiente para los tridentados (fprT), definido como la fracción de 
sitios individuales que se encuentran lo bastante cerca para formar un complejo 
tridentado. Al igual que en el modelo anterior las posiciones de enlace que pueden 
formar complejos bidentados o tridentados se encuentran distribuidos de forma 
aleatoria en la superficie de la molécula húmica esférica. Para los ácidos fúlvicos los 
valores de estos factores son de 0,42 y 0,03, mientras que para los húmicos son de 0,5 
y 0,065 respectivamente [105].  
 Muy recientemente se ha realizado una revisión del modelo generándose el 
modelo VII mediante una reevaluación de los parámetros utilizados por el modelo VI, 
debido a que encuentran un error en la codificación de las variables optimizadas. Este 
modelo se basa por tanto en los mismos conceptos que los anteriores modelos 
desarrollados por Tipping [106]. La necesidad de realizar esta reevaluación surge 
debido a que en el modelo VI se ajusta el parámetro ∆LK1 a un valor de 2,8 cuando en 
realidad el parámetro optimizado realmente, debido al error de codificación, era el 
(pKA - ∆LK1). A pesar de ello los valores experimentales se ajustaban correctamente 
con el modelo. La reevaluación correcta del modelo permite eliminar ∆LK1 al observar 




Este modelo utiliza ecuaciones matemáticas empíricas para describir los datos 
obtenidos de enlaces entre los metales y la materia orgánica, como la isoterma de 
NICA (Adsorción competitiva no ideal). Estas isotermas explican la adsorción 
competitiva de los iones en una superficie continua heterogénea, en este caso los ácidos 
húmicos, a través de una ecuación empírica local no ideal específica del componente o 
grupo enlazante (NICA).   




En este modelo la materia orgánica se define como una fase gel, denominada 
fase Donnan. Además en este modelo se diferencian dos fases: la disolución y “la 
húmica-gel”, entre las que se distribuyen los iones metálicos según un equilibrio de 
Donnan [82]. Además, este modelo hace uso de la isoterma de NICA, explicada 
anteriormente, que se utiliza de un modo bimodal, es decir se consideran dos sitos de 
enlace: uno carboxílico “débil” y uno fenólico “fuerte”, cada uno con su conjunto de 
parámetros, pero compartiendo la misma fase Donnan. 
Al igual que ocurría en el modelo V se van a producir interacciones 
electrostáticas con contra-iones para compensar la carga negativa de la sustancia 
húmica debido a la ocupación parcial de los sitios de enlace, incluida en la denominada 
fase Donnan. La selectividad de los iones por los sitios de enlace se asume igual para 
todos los iones en los casos de los ácidos húmicos y fúlvicos.  
La mayor diferencia del modelo Donnan con el modelo V, VI y VII es que usa 
fórmulas matemáticas muy distintas a las reacciones químicas convencionales descritas 
por la ley de acción de masas que sí usan los otros modelos. Es por ello que los 
parámetros definidos por el modelo V, VI y VII son más fácilmente interpretables 
desde un punto de vista químico convencional. 
Por otro lado, aunque ambos modelos asumen la formación de los complejos 
entre los metales y las sustancias húmicas a través de grupos enlazantes (fenólicos, B o 
carboxílicos, A) con distinta fuerza de enlace en los cuales los protones presentes 
compiten con los metales para enlazarse, en el modelo NICA-Donnan los metales 
enlazan con las sustancias húmicas de una manera monodentada, mientras que los otros 
modelos permiten enlaces bidentados y tridentados. Por ello el modelo NICA-Donnan 
no llega a ser capaz de explicar correctamente la competición entre el metal y el protón 
presente en el sitio enlazante, cosa que el modelo V y VI consigue explicar 
satisfactoriamente con la introducción de sitios multidentados [54]. 
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Además el modelo NICA-Donnan introduce la afinidad y heterogeneidad de 
los sitios a través de una distribución continua que contiene dos parámetros, uno propio 
del metal analizado ki y otro que describe la heterogeneidad de la sustancia húmica KL.  
A pesar de las diferencias existentes entre los modelos, a la hora de ajustar los 
datos obtenidos con los observados experimentalmente, Tipping encontró que ambos 
modelos se ajustaban bastante bien con los resultados experimentales y con 
coeficientes de correlación muy parecidos entre sí, para Ca, Cu y Cd [54]. 
 
Aplicación de los modelos a la especiación de aguas naturales 
 
Debido al elevado número de parámetros y ecuaciones que definen cada 
modelo se han desarrollado numerosos programas informáticos basados en ellos que 
facilitan enormemente su aplicación a los sistemas reales. Entre los programas que se 
pueden encontrar para realizar los cálculos de las distintas especies formadas en 
disoluciones acuosas los más utilizados son los programas WHAM, CHEAQS, 
WinHumic V y Visual Minteq. Los dos primeros utilizan el modelo VI descrito en el 
apartado anterior, mientras que el tercero utiliza el modelo V y el último permite 
utilizar tanto el modelo NICA-Donnan, como el Stockholm Humic Model (SHM) o el 
Gaussian [60,107].  
A la hora de realizar la aplicación de estos programas a muestras 
medioambientales es necesario conocer la composición de la muestra, incluyendo la 
concentración de COD y su naturaleza. Además es necesario suponer que las especies 
se encuentran en la muestra en equilibrio, ya que los cálculos con estos programas se 
basan en esa premisa. Por ello hay que simplificar la composición de la muestra 
definiendo los distintos iones presentes en ella como especies sencillas del tipo Ni2+, 
OH-, HCO3
-, etc, y reducir el estudio a las especies más relevantes en el caso a tratar, es 
decir, a los componentes de la muestra que vayan a influir en los resultados calculados 
con el programa, principalmente por competición con otros metales o ligandos.  




Generalmente lo más correcto para modelizar la especiación de una muestra 
concreta es utilizar los parámetros establecidos en el modelo por defecto e intentar 
realizar el mejor ajuste de los datos experimentales cambiando las concentraciones de 
las sustancias húmicas “activas”, entendida como porción que es capaz de enlazar con 
los iones. En general, el contenido total de sustancias húmicas es aproximadamente el 
doble del contenido de COD, ya que el contenido en carbono de las sustancias húmicas 
es aproximadamente el 50% en peso, por lo que la proporción activa de la materia 
húmica será igual o menor a dos veces la concentración de COD [54]. 
A continuación se presenta un breve resumen de los trabajos realizados 
utilizando estos programas de especiación química en equilibrio para realizar estudios 
de especiación en aguas naturales, los cuales utilizan el modelo V y VI y el NICA-
Donnan, debido a que son los que mejor ajustan los datos experimentales obtenidos. 
Entre las diversas aplicaciones realizadas para entender el rol de la materia orgánica en 
la toxicidad y biodisponibilidad de los metales en el medio acuático, la mayoría 
realizan la comparación de los resultados obtenidos experimentalmente con los datos 
calculados con los programas químicos de especiación.  
En este sentido, Chakraborty y col. utilizaron el modelo VI con el programa 
WHAM (The Windermere Humic Aqueous Model) para predecir las fracciones lábil y 
no lábil de los metales Co, Ni, Cu y Zn en efluentes de minas y compararlos con los 
resultados obtenidos con AdCSV-CLEM, considerando la fracción lábil como la suma 
de las concentraciones de los metales libres más los complejos inorgánicos [108]. Uno 
de los parámetros que encontraron más relevantes a la hora de hacer la modelización 
fue la concentración de COD “activa” seleccionada para ajustar sus resultados. Para 
ello, realizaron los cálculos dando varios valores a este parámetro: 40, 50, 60, 67 y 80 
%, siendo el valor de 67 % el que mejor ajustaba los datos calculados con los 
resultados experimentales. Sin embargo, el ajuste realizado cuando la muestra del 
mismo efluente era diluida no se ajustaba correctamente con los datos predichos por 
WHAM. Este fenómeno es explicado por un cambio en la conformación de la molécula 
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de COD debido a la baja fuerza iónica dejando más accesibles los sitios de enlace, lo 
cual no era tenido en cuenta en el modelo. 
Por otro lado, Mandal y col. han observado con el mismo programa (WHAM) 
el efecto de competición de los iones Ca(II) y Mg(II) al estudiar las propiedades 
enlazantes de los ácidos fúlvicos con Ni(II) [109]. Estos autores afirman que al 
aumentar la concentración de estos iones en la muestra se forma más cantidad de 
complejos débiles con níquel aumentando con ello la toxicidad producida por este 
metal en disolución. Éste hecho lo explican por la capacidad que tienen estos iones Ca 
y Mg de enlazarse con más sitios, ya que pueden encontrarse en la doble capa de 
difusión y enlazados a sitios monodentados, mientras que las predicciones con WHAM 
muestran que para el Ni(II) los enlaces con la materia orgánica ocurren casi 
exclusivamente con los sitios bidentados. 
También mediante el programa WHAM, Doig y col. detectaron al aplicar el 
modelo VI que a concentraciones en las que el níquel muestra toxicidad aguda para el 
organismo de estudio ([Ni]total = 5 ppm) las concentraciones de COD típicas de aguas 
superficiales ([COD] = 10 mg·l-1) no afectan a la especiación del níquel, no 
encontrando diferencias estadísticamente significativas entre los experimentos con 
COD y en ausencia de COD. Sin embargo, para concentraciones menores de níquel 
([Ni]total = 0,2 a 0,5 ppb) la especiación sufre un cambio disminuyendo la concentración 
de la especie níquel libre al aumentar la concentración de COD [103]. Además, la 
fracción correspondiente a los ácidos húmicos (HA) complejaba más al Ni(II) que la 
correspondiente fracción de ácidos fúlvicos (FA) para una relación dada de Ni:COD. 
De hecho, este fenómeno ha sido observado anteriormente en varios estudios para el 
níquel y el cobre [110-112]. 
Como ejemplo de la aplicación del modelo NICA-Donnan para realizar la 
modelización de las especies de níquel en aguas naturales se encuentra el trabajo 
realizado por Worms y col. [87]. Estos autores compararon los resultados obtenidos 
con el programa Visual Minteq con las concentraciones de Ni2+ determinadas mediante 




una resina de intercambio iónico en aguas que contenían distintas concentraciones de 
varios ligandos orgánicos (citrato, diglicolato, sulfoxina, oxina, dietilditiocarbamato y 
sustancias húmicas). Ambos resultados presentaban una buena correlación para los 
complejos formados con las sustancias húmicas, sin embargo para los complejos 
hidrofóbicos neutros formados, como el Ni(DDC)2
0, se producía una sobreestimación 
de la especie Ni2+, ya que eran retenidos por la resina pudiendo considerarse lábiles. 
Finalmente, Romero y Jönsson realizaron la modelización de las especies 
presentes en muestras reales de aguas naturales con el programa Visual Minteq para 
realizar la especiación en ausencia de ligandos orgánicos y con el WinHumic V y 
CHEAQS para estudiar el efecto en la especiación de cobre de la presencia de distintos 
ligandos orgánicos, como EDTA, ácido ftálico y ácidos húmicos [113]. Los datos 
calculados los compararon con las concentraciones del metal libre obtenidas utilizando 
un sistema de membranas líquidas, observando una buena correlación entre ambos 
valores. Por último, realizaron la aplicación del método desarrollado a la determinación 
del metal libre a varias muestras reales de aguas naturales con buenos resultados. 
 
I.IV. TÉCNICAS ANALÍTICAS PARA LA ESPECIACIÓN DE METALES EN 
AGUAS NATURALES 
 
  En general, el análisis de metales traza en aguas naturales presenta importantes 
dificultades debido principalmente a la baja concentración a la que aparecen dichos 
elementos y a las interferencias producidas por la alta salinidad y complejidad de la 
matriz, especialmente en agua de mar. Para el análisis de contenidos totales estas 
dificultades se salvan mediante la realización de una etapa previa de 
preconcentración/separación que permita por un lado aislar el analito de interés de la 
matriz de la muestra y por otro aumentar su concentración antes del análisis. Esto 
implica aumentar la manipulación de las muestras y con ello el riesgo de 
contaminación de las mismas. Si se tiene en cuenta las bajas concentraciones a las que 
aparecen estos metales la contaminación producida durante su manipulación podría 
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ocasionar serios errores en su cuantificación. Por ello el análisis de metales pesados en 
aguas naturales requiere en general de la aplicación de técnicas de ultralimpieza, tanto 
en el proceso de muestreo como en el necesario tratamiento de preconcentración. Estos  
procedimientos exigen el estricto seguimiento de una serie de protocolos sobre los que 
se trabajó intensamente en las décadas de los 60 y 70, y deben realizarse en 
instalaciones apropiadas, como Salas Blancas, lo que dificulta y encarece notablemente 
el proceso [114]. Dichas técnicas, junto a protocolos de preconcentración basados en la 
extracción con mezcla de ditiocarbamatos y la posterior medida con espectroscopía de 
absorción atómica con atomización electrotérmica (GF-AAS), constituyen la 
alternativa analítica más utilizada para la cuantificación de ultratrazas de metales en 
aguas marinas [115-118]. Aunque estos principios son válidos para el análisis de las 
distintas especies metálicas en aguas naturales, en este caso es preciso que el 
pretratamiento de las muestras no modifique el equilibrio y composición metálica de 
las mismas. Por ello la técnica ideal para realizar estudios de especiación de muestras 
reales sería aquella que no modificara la muestra determinando directamente las 
especies metálicas [25]. Actualmente es posible realizar una primera clasificación 
general de las metodologías utilizadas en este campo en técnicas electroquímicas y 
técnicas no electroquímicas [119], las cuales se detallan a continuación. 
  
 Técnicas electroquímicas 
 
 Entre las técnicas electroquímicas que se han utilizado ampliamente para 
realizar estudios de especiación destacan las técnicas voltamétricas. En general, estas 
técnicas se basan en que el analito presente en una disolución diluida se concentra en 
una película fina de mercurio (Hg) o de otro material electródico (microelectrodo) 
normalmente por electrodeposición. Posteriormente, la especie electroactiva se 
disuelve o libera del electrodo, invirtiendo la dirección del barrido de voltaje o 
potencial [120].  




En general, en estudios de especiación metálica realizados con técnicas 
voltamétricas podemos diferenciar entre dos grupos [121]: las técnicas que no 
perturban la muestra durante el análisis o técnicas directas y las técnicas que modifican 
químicamente la muestra durante el análisis o técnicas indirectas. 
 
 Técnicas directas 
 
En el primer grupo encontramos técnicas de medida directa del ión metálico en 
disolución. En este sentido la técnica de voltametría de redisolución anódica ha sido 
ampliamente utilizada para diferenciar especies lábiles y no lábiles de plomo, cobre, 
cadmio y zinc en muestras de agua de mar y estuáricas [49,122,123]. Para ello, esta 
técnica determina la fracción metálica de interés electroactiva presente en la muestra, 
que será la formada por las especies del metal libre junto con los complejos 
inorgánicos y orgánicos cuyas cinéticas de disociación sean lo suficientemente rápidas 
para que sean lábiles y detectados como especies electroactivas. De este modo, 
Andrade y col. determinan la concentración de cobre enlazada a los compuestos 
orgánicos fuertes, medida a través de la diferencia entre la concentración total presente 
en la muestra y la medida como lábil con esta técnica [49].  
 Por otro lado también podemos encontrar en este grupo una técnica bastante 
prometedora en este campo, como la Cronopotenciometría de Redisolución (SCP, 
stripping chronopotentiometry) o Cronopotenciometría de Redisolución de barrido de 
Potencial de deposición (SSCP) para determinar la especiación de metales en aguas a 
niveles muy bajos de concentración (nanomolar) [124,125]. En este caso tras el periodo 
de preconcentración, los metales depositados en la membrana del electrodo son 
oxidados químicamente, siendo registrada la variación del potencial producido durante 
este proceso de oxidación del electrodo de trabajo en función del tiempo.  
 Otra técnica que recientemente ha mostrado buenos resultados en la medida de 
iones de metales libres es la Redisolución en Ausencia de Gradiente y Equilibrio 
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Nernstiano (AGNES, Absence of Gradients and Nernstian Equilibrium Stripping). Al 
igual que las técnicas anteriores esta técnica se basa en los mismos pasos de operación, 
a excepción de que la redisolución se realiza cuando se llega a una situación en la que 
no haya un gradiente de concentración en la interfase o capa de difusión del electrodo, 
y se alcance un equilibrio Nernstiano [126]. La concentración del metal es 
proporcional a la corriente, facilitando la interpretación de los resultados. Esta técnica 
ha sido aplicada para determinar el grado de complejación de Zn y Cd con ácidos 
húmicos, midiendo la concentración del metal libre que es comparado con los 
resultados obtenidos con el modelo NICA-Donnan [127]. 
Aunque como se ha comentado, las técnicas voltamétricas son las más 
utilizadas para los estudios de especiación metálica en aguas naturales, los electrodos 
selectivos de iones permiten determinar directamente el ión libre, lo que en ocasiones 
resulta más útil que identificar las fracciones lábiles y no lábiles, las cuales son 
dependientes de la metodología utilizada. Los electrodos selectivos de iones en estado 
sólido fueron desarrollados en los 60 por la compañía de instrumentación Orion, para 
los iones Cd, Cu, Pb y Ag [128]. Esta técnica se basa en un electrodo de membrana que 
responde selectivamente a ciertos iones en presencia de otros, siendo la medida 
realizada a través de la relación cuantitativa descrita por la ecuación de Nernst. Sin 
embargo, estos electrodos comercializados poseen altos límites de detección, del orden 
de 10-6-10-8 M, limitando su aplicación para realizar la especiación en aguas naturales 
[129]. Aun así, esta técnica ha sido utilizada para realizar estudios de especiación de 
metales como Cu(II) o Pb(II) y para la validación de otras técnicas utilizadas para 












En este segundo grupo se encuentran las técnicas de intercambio por 
competición de ligando (CLEM, Competing Ligand Exchange method) desarrolladas 
en los últimos 20 años [135]. En este caso la muestra es modificada por la adición de 
un ligando sintético que va a competir con el ligando naturalmente presente en la 
muestra para formar complejos bien establecidos con el metal a determinar, pudiendo 
ser de tres tipos [136]:  
 Complejos solubles voltamétricamente lábiles: Como por ejemplo el 
complejo formado entre el Cd(II) y el ligando etilendiamina (EN) [137]. Al ser este 
complejo lábil, cuando se añade a la muestra un exceso del ligando EN comparado con 
los ligandos orgánicos débiles presentes naturalmente en la muestra, se llega al 
equilibrio de intercambio de ligando, siendo los contribuyentes a la señal medida en la 
muestra los iones Cd2+, los complejos inorgánicos de cadmio y los complejos orgánicos 
Cd-EN, siendo la suma de todas estas especies la fracción lábil de la muestra. A partir 
de los balances de masas y la constante de formación del complejo Cd-EN es posible 
estimar la proporción de las distintas especies. 
 Complejos solubles voltamétricamente inertes. Como ejemplo puede citarse 
el formado entre el Zn(II) y el ligando EDTA [138]. Los complejos formados entre el 
Zn y el ligando EDTA son no lábiles, aunque menos fuertes que otros presentes en la 
muestra (L1), por lo que al ser añadido en la muestra competirá con los ligandos 
inorgánicos y orgánicos lábiles por enlazar con el Zn, mientras que los complejos no 
lábiles no intercambiarán los ligandos con el EDTA añadido. Por tanto la 
concentración del complejo Zn-EDTA se determinará por diferencia entre el pico de 
corriente en la muestra original y el producido después de equilibrar la muestra con el 
ligando EDTA añadido. A partir de la concentración de complejos Zn-EDTA se 
determinan las concentraciones de las especies de Zn2+, complejos orgánicos lábiles y 
complejos inorgánicos. 
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 Complejos adsorbidos en el electrodo, como el de Ni(II) con 
dimetilglioxima (DMG) utilizado para medir el níquel mediante la técnica de 
voltametría de redisolución catódica adsortiva (AdCSV) [139]. Esta técnica se utiliza 
para determinar la concentración de níquel formando complejos fuertes con ligandos 
naturales. Para ello, el ligando DMG es añadido a la muestra como ligando competitivo 
formando el complejo Ni(DMG)2 que es adsorbido en la superficie del electrodo de 
mercurio y cuantificado por la medida de la corriente producida cuando el complejo es 
reducido. Esta medida corresponderá a la fracción lábil de la muestra, como Ni2+, 
complejos inorgánicos y orgánicos débiles. Como en los casos anteriores a partir de la 
formación del complejo se estiman las proporciones de las distintas especies. 
Entre estas técnicas se encuentra la de redisolución catódica con competición 
de ligando (CLE-AdCSV) muy utilizada para determinar las distintas fracciones de 
metales traza en aguas naturales. Esta técnica permite diferenciar entre la cantidad total 
y la fracción lábil del metal, realizando un tratamiento previo de la muestra por 
oxidación con radiación UV y posterior acidificación para determinar totales y sin 
pretratamiento para la fracción lábil [140].  Martino y col. realizaron la especiación de 
níquel en muestras estuáricas (Mersey, UK) con esta metodología, definiendo la 
fracción lábil analizada como la concentración de níquel que es capaz de formar 
complejos con la cantidad de DMG añadida a la muestra para su análisis. Por otro lado 
la cantidad total de níquel es determinada  realizando una digestión UV previa a la 
muestra acidificada y filtrada para su análisis con CLEM-AdCSV [53]. Con esta 
misma técnica, Turner y col. desarrollaron un modelo utilizando dimetilglioxima como 
ligando competitivo para determinar las fracciones lábiles y no lábiles de níquel en 
muestras estuáricas ricas en materia orgánica [140]. Para ello utilizan la técnica 
desarrollada por Pihlar y col. en 1981 para determinar capacidades de complejación y 
constantes de estabilidad condicionales para los complejos orgánicos con níquel en 
agua de mar, obteniendo que esta fracción suponía del 15% al 60% del total de níquel 
presente en la muestra analizada [141]. 




Finalmente, Chakraborty y col. utilizaron esta misma metodología para realizar 
la especiación de Co, Ni, Cu y Zn en efluentes de minas. Las cantidades totales las 
analizaron con ICP-MS e ICP-OES y utilizaron la AdCSV para realizar la distinción de 
las distintas fracciones presentes en las muestras. Para ello, utilizaron distintos ligandos 
sintéticos, DMG para Ni(II) y Co(II), 8-hydroxiquinolina (8-HQ) para Cu(II) y amonio 
1-pirrolidinditiocarbamato (APDC) para Zn(II), siendo capaces de determinar la 
fracción lábil del metal además de la cinética de disociación de los complejos 
orgánicos formados [108].  
 
 Técnicas no electroquímicas 
 
 A pesar de las ventajas que muestran las técnicas electroquímicas presentan 
igualmente inconvenientes, y sólo han podido aplicarse a la determinación de unos 
pocos metales, especialmente Cu, Cd, Zn, Pb, Ni y Co, por lo que se han buscado otras 
alternativas. Entre las técnicas no electroquímicas más empleadas para realizar la 
determinación de metales en aguas naturales se encuentran, entre otras, las técnicas 
basadas en el uso de plasma acoplado inductivamente como ICP-OES o ICP-MS. Sin 
embargo estas técnicas no permiten un análisis directo, debido a las bajas 
concentraciones que presentan estos elementos en las aguas naturales y a las 
interferencias producidas por las matrices de estas muestras. Es por ello que es 
necesaria la aplicación de una etapa previa de separación y/o preconcentración de los 
metales a analizar en la muestra. Entre las distintas metodologías utilizadas para 
realizar esta etapa previa y diferenciar entre las distintas fracciones de metales en aguas 
naturales se encuentran la extracción en fase sólida, como las resinas de intercambio 
iónico [87,142] y la extracción líquido-líquido, aunque en este último caso se puede 
recurrir a una configuración de membranas líquidas, las cuales permiten realizar la 
extracción y reextracción de forma simultánea [143,144]. 
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 La extracción líquido-líquido es una de las técnicas de separación más 
importantes en los laboratorios medioambientales, clínicos e industriales. Como es 
bien sabido, esta metodología se basa en la extracción de un soluto desde una fase 
acuosa a otra orgánica, siendo ambas inmiscibles entre sí. Este reparto entre ambas 
disoluciones va a depender de la constante de equilibrio para el reparto del soluto entre 
ambas fases. Generalmente cuando se aplica esta metodología a la separación de 
metales en muestras acuosas se realiza un proceso de reextracción con una disolución 
acuosa ácida que posteriormente se determina entre otras técnicas por espectrometría 
de absorción atómica (AAS). Este sistema químico presenta una gran versatilidad 
debido a la facilidad de modificar tanto agente extractante como disolvente orgánico, 
mientras que su principal inconveniente se encuentra en la complejidad para trabajar en 
continuo, con vistas a abordar estrategias de automatización. Otro inconveniente que 
presenta esta metodología es su alto consumo de disolventes orgánicos, como es 
recogido en los protocolos de preparación de muestras SW-846, que es un resumen de 
métodos analíticos y de muestreo evaluados y aprobados por el cumplimiento de las 
regulaciones de la Ley de Recuperación y Conservación de Recursos (RCRA) de la 
EPA (US Environmental Protection Agency) [145]. Es por ello que las membranas 
líquidas presentan una alternativa cada vez más utilizada para sustituir a la clásica 
extracción líquido-líquido, gracias a que sus múltiples configuraciones permiten 
desarrollar sistemas que utilicen menor volumen de disolventes orgánicos que se 
ajusten más a las líneas de la “Química Verde” (Green Chemistry). Aunque estos 
sistemas se desarrollan en detalle en un apartado posterior, hay que señalar que han 
sido bastante utilizadas para realizar trabajos de especiación en aguas naturales, aunque 
la mayoría de ellos se encuentran centrados en la determinación de las fracciones 
lábiles y no-lábiles de cobre y en menor medida de plomo y cadmio [144,146,147]. 
Estos sistemas de separación y/o preconcentración ofrecen grandes ventajas frente a la 
metodología de extracción líquido-líquido, como es la reducción de la contaminación 
de la muestra al realizarse los procesos de extracción y reextracción en un solo paso, 




además de la mejora de los factores de preconcentración, lo que la hace una 
metodología bastante interesante para su aplicación a muestras acuosas 
medioambientales.  
Otras técnicas de separación ampliamente usadas en especiación en aguas 
naturales son aquellas que utilizan el intercambio iónico [87,103,142]. Esta técnica se 
basa en el intercambio de iones presentes en una matriz sólida (resina), contenida 
habitualmente en una columna, por los iones de interés presentes en la muestra al hacer 
pasar la misma a través de la resina. Una vez que el ión de interés se encuentra retenido 
en la resina se hace pasar a través de ella una disolución que permite su elución para su 
análisis por ICP-OES, ICP-MS u otra técnica instrumental.  
La especiación conseguida mediante esta metodología suele ser de tipo 
operacional, ya que dependiendo de la resina utilizada es posible retener distintas 
fracciones más o menos lábiles del metal, ya que como Chakrabarti y col. observaron, 
la fracción de metal complejada afecta a la capacidad extractante/quelatante de la 
resina [148]. Adicionalmente es posible la determinación de los contenidos totales 
mediante un tratamiento previo de acidificación y fotólisis UV de la muestra para 
destruir los complejos del metal. En este sentido, Point y col. desarrollan una 
metodología para diferenciar los contenidos totales y la fracción lábil de distintos 
metales mediante una resina de intercambio catiónico acoplada a un ICP-MS [149]. 
Para la determinación de los contenidos totales desarrollan un sistema in situ 
automatizado con previa fotólisis UV y preconcentración en la resina. En este caso se 
considera como fracción cinéticamente lábil aquella que es retenida en la resina al 
pasar la muestra sin tratar y que la constituyen los iones libres y los complejos de metal 
débiles.  
El uso de esta metodología es también habitual para la determinación del metal 
libre, como por ejemplo los trabajos realizados por Worms y col. y Doig y col. para la 
determinación de Ni2+ en aguas naturales [87,103]. Estos autores observaron el mismo 
efecto de reducción de la capacidad de quelación de la resina con el aumento de COD 
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en la muestra y por tanto de la fracción de metal complejado con la materia orgánica 
que encontró Chakrabarti para los metales Cd, Cu y Pb en muestras de río y nieve 
[148]. De este modo, consiguieron diferenciar entre la especie libre Ni2+ y la fracción 
de níquel que se encuentra formando complejos con compuestos orgánicos estables, 
incluso en presencia de sustancias húmicas.   
Sin embargo, Worms detectó que los complejos hidrofóbicos neutros presentes 
en la muestra pueden ser retenidos por la resina junto con el metal libre, hecho que 
también fue observado por Sweileh para el cobre [150], lo cual confirma la 
dependencia de este tipo de fraccionamiento de la resina utilizada y de las condiciones 
químicas del método.  
 En general, las técnicas convencionales de extracción en fase sólida mejoran 
varios inconvenientes encontrados en las técnicas de extracción líquido-líquido. En 
este sentido consiguen reducir los residuos producidos durante el proceso y como 
consecuencia generan menor contaminación ambiental, reducen los tiempos de 
extracción y manipulación reduciendo los posibles riesgos de contaminación de la 
muestra, evitan la formación de emulsiones que dificultan la separación de las fases y 
mejoran los factores de preconcentración [151]. Sin embargo las nuevas técnicas 
desarrolladas en los últimos años de microextracción han mostrado mejores factores de 
preconcentración, mejor reproducibilidad y disminución de los volúmenes de 
disolventes utilizados [152,153]. Entre estas técnicas se han desarrollado los métodos 
de microextracción utilizando adsorbentes sólidos o líquidos como la microextracción 
en fase sólida (SPME) y la microextracción en fase líquida (LLME), basados en los 
mismos principios químicos que la extracción en fase sólida (SPE) o extracción 
líquido-líquido (LLE), respectivamente [154,155]. Estos métodos reducen 
notablemente los volúmenes de disolventes orgánicos reduciendo por tanto los residuos 
tóxicos producidos y su impacto medioambiental. Su principal interés en estudios de 
especiación se debe a que la alta relación de volúmenes entre la muestra y la disolución 
donde los metales son concentrados permite unos altos factores de preconcentración 




sin que exista prácticamente un cambio en la concentración del metal inicial de la 
muestra, y por tanto en la especiación del mismo, durante la extracción. Aunque su 
aplicación aún no se encuentra muy extendida para estos estudios de especiación, el 
interés actual por desarrollar tecnologías más limpias está aumentando los estudios 
realizados en este sentido [156-158].  
 Una última técnica de separación que recientemente ha adquirido una gran 
repercusión en el estudio del fraccionamiento de metales en aguas naturales es la 
difusión por gradiente en capa delgada o DGT (Diffusive gradient in thin film).  
Desarrollada a mitad de los años 90 por Davison y Zhang [159,160], este sistema se 
basa en el transporte mediante difusión molecular de la fracción lábil a través de una 
capa de gel que se encuentra entre la muestra y una capa de resina de intercambio 
iónico. Como fracción lábil se entienden las especies libre, inorgánicas y algunas 
orgánicas del metal. Dicha difusión de las especies depende del tamaño de poro y del 
tipo de gel y resina seleccionados para el análisis. Posteriormente el metal retenido es 
eluído con ácido nítrico de la resina y medido con técnicas de análisis convencionales 
como el ICP-MS. El sistema permite diferenciar entre las especies lábiles, tanto 
inorgánicas como orgánicas, optimizando el tamaño de poro utilizado en la capa de gel, 
ya que las especies orgánicas formadas por las sustancias húmicas difundían más 
lentamente y podían por tanto cuantificarlas por separado [161].  
 
 Es preciso señalar que una ventaja adicional que ofrecen la mayoría de las 
técnicas mencionadas, tanto electroquímicas como no electroquímicas acompañadas de 
una previa separación, es que permiten realizar estudios cinéticos, aportando 
información sobre las constantes de formación de los complejos presentes en aguas 
naturales. En este sentido, las constantes de formación de más interés son las de los 
complejos formados con la materia orgánica, debido a que representan una herramienta 
muy útil para el mejor entendimiento del papel que juegan estas sustancias en la 
movilidad y biodisponibilidad de los metales en los ecosistemas acuáticos. El 
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inconveniente es la gran heterogeneidad de la naturaleza de dichas sustancias en las 
aguas naturales, traduciéndose en la aparición de una gran amplitud de valores para 
dichas constantes. A esta dificultad se une la necesidad de definir la “ventana analítica” 
del método en cada caso, la cual se corresponde con el rango de valores de una 
determinada propiedad del compuesto o elemento a determinar (como por ejemplo 
reactividad para la complejación, absorción ultravioleta, etc.) al que la técnica analítica 
en cuestión es sensible y que va a condicionar en gran medida los resultados obtenidos 
[62]. Por ello, es preciso definir claramente la técnica utilizada para el cálculo así como 
las condiciones bajo las que se ha llevado a cabo el análisis. No obstante una gran parte 
de los estudios realizados señalan unas constantes de formación para los complejos de 
níquel con fúlvicos (Ni-AF) y húmicos (Ni-AH) de 104,3-106,9 M-1 y 106,0-106,5 M-1 
respectivamente, utilizando un amplio rango de condiciones de trabajo y técnicas 
diferentes como las metodologías de IET o CLEM-AdCSV [87,89]. Para otros metales 
como el cobre, se han obtenidos constantes de formación para los complejos formados 
con húmicos y fúlvicos de 9,2·105 M-1 y 4,7·105 M-1 a pH 7 utilizando la técnica de 
voltametría de redisolución anódica (ASV) [110]. Otro trabajo realizado con esta 
técnica ha determinado que las constantes de formación de los complejos para el plomo 
son de 0,78·106 M-1 y 0,15·106 M-1, para los húmicos y fúlvicos respectivamente, para 
un valor de pH de 4,5 [162]. Por último, Van Ginneken y col. encontraron valores de 
las constantes de formación de cadmio con dos tipos de ácidos húmicos comerciales de 
106,59 M-1 y de 106,52 M-1 con un modelo de enlace unidentado y de 106,94 para L1 y 
105,85 para L2 con un modelo bidentado, utilizando la metodología de competición de 
ligando seguida de una extracción líquido-líquido [143]. De estos resultados obtenidos 
por varios autores con tecnologías diferentes se desprende que en general los ácidos 
húmicos forman complejos más estables con los iones metálicos tenidos en cuenta que 
los ácidos fúlvicos. Este hecho ha sido además observado por Guthrie y col. en su 
trabajo realizado con dos técnicas diferentes: IET y AdCSV [84]. Como se comentó 
anteriormente este hecho lo explican por los grupos funcionales presentes en la 




molécula de los ácidos húmicos que pueden formar complejos mucho más fuertes con 
el metal. 
  
I.V. METODOLOGÍAS DE MEMBRANAS LÍQUIDAS 
 
Como se ha comentado anteriormente, las membranas líquidas ofrecen una 
alternativa como sistema de separación y preconcentración a los sistemas clásicos de 
extracción líquido-líquido para el análisis de metales traza en aguas naturales, tanto de 
contenidos totales como para su especiación. Por un lado, permiten realizar la 
extracción y reextracción de especies de forma simultánea reduciendo la 
contaminación de la muestra. Por otro, permiten realizar trabajos en continuo con 
vistas a automatizar el sistema.  
Una membrana líquida (ML) es, esencialmente, una barrera líquida que separa 
dos disoluciones inmiscibles con ella y a través de la cual se realiza un transporte de 
especies químicas. La disolución donde se encuentra inicialmente la especie que se 
quiere transportar se denomina disolución cargada, y la disolución de destino se 
denomina disolución receptora. El transporte tiene lugar, como se ha mencionado 
anteriormente, mediante la simultaneidad de los procesos de extracción y reextracción. 
Es decir, nos encontramos ante un proceso cinético, en el cual, a diferencia de los 
procesos de extracción líquido-líquido, no llega a alcanzarse el equilibrio entre las 
distintas especies que intervienen en el proceso [163,164]. 
 
Mecanismos de transporte 
 
Los mecanismos de transporte utilizados en esta metodología se pueden 
diferenciar básicamente en aquellos mecanismos basados en la solubilidad del soluto 
en la membrana (permeación) y los que utilizan un agente extractante para realizar el 
transporte (transporte asistido). El primero (figura I.4.a), denominado transporte 
simple, tiene lugar cuando el soluto es soluble en la membrana líquida siendo 
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transportado a través de ella sin producirse ninguna reacción química. De este modo, el 
soluto se encontrará en la misma forma química en las tres fases. 
 
 
                                                                                                SE                      A- 
              S                    S                  S                                  S                                
                                                                                                                                      
                                                                                                               E                       SA 
                     a. Transporte simple                                        b. Transporte facilitado 
            S2+                           SE2                           2H
+                          S+                             ESA                         S
+                     
 
 
           
            2H+                         2EH                   S2+                             A-                                   E                      A- 
                   c. Contra-transporte acoplado                            d. Co-transporte acoplado 
 
                               S2+           S+               SEA2                S
+           S2+                         
 
 
                                      
                                  2A-                            E                    S+ 
                                             e. Transporte “activo” 
Figura I.4. Mecanismos de transporte de un soluto en sistemas de membranas líquidas □ 
disoluciones acuosas      membrana [165]. 
 
En el caso del transporte asistido, que aparece en la figura I.4.b, el soluto 
interacciona con el reactivo extractante, presente en la fase orgánica, al entrar en 
contacto con la interfase cargada-orgánica, formando un complejo que difunde a través 
de la membrana hasta llegar a la interfase membrana-receptora, donde el complejo se 
disocia permitiendo que el soluto pase a la disolución receptora. Sin embargo existen 
dos variaciones del transporte asistido o facilitado, la primera es el que aparece en la 
  red       ox 




figura I.4.c, en la que el transporte del metal se favorece por un contratransporte de 
iones en sentido opuesto a éste, es decir, pasando de la disolución receptora a la 
cargada. En este caso, al producirse la disociación del complejo en la interfase 
membrana-receptora el extractante es regenerado con estos contra-iones difundiendo 
en sentido contrario hasta la interfase cargada-membrana, donde vuelve a reaccionar 
con el ión metálico. 
La segunda forma de transporte facilitado sería el realizado con cotransporte 
acoplado, que aparece en la figura I.4.d, en el que un anión presente en la disolución 
cargada es co-transportado junto al soluto hacia la disolución receptora.  
Por último se encuentra el mecanismo de transporte denominado “activo” que 
aparece en la figura I.4.e, cuya fuerza impulsora es una reacción de oxidación-
reducción, reacción catalítica o conversiones bioquímicas en la interfase de la 
membrana. Este tipo de transporte es altamente selectivo, debido a que la única especie 
extraída va a ser la que sufra la reacción química en la interfase de la membrana. Como 
ejemplos, es posible citar el transporte de cobre por tioéteres [166]. 
Generalmente, el mecanismo de transporte facilitado con el uso de agentes 
transportadores en las membranas líquidas presenta varias ventajas sobre el de 
permeación, entre las que destacan [163]: 
-  Es posible alcanzar mayores flujos de materia. 
-  Es posible realizar separaciones muy selectivas. La naturaleza selectiva del 
transportador permite obtener mejores separaciones que aquellas basadas 
sólo en la solubilidad y difusión de la especie química de interés. 
-  Los iones pueden ser concentrados, ya que el transporte acoplado permite el 
paso de iones en contra de su gradiente de concentración. Este es el caso del 
transporte de metales de transición producido por extractantes como el 
DEHPA [165]. 
De hecho, Schlosser y col. desarrollaron un sistema de membrana líquida en el 
que el fenol era extraído por permeación simple en una membrana de n-alcanos. Sin 
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embargo, observaron que al añadir el agente extractante sulfuro de tributilfosfina 
(TIPS) en la disolución de n-alcanos obtenían un coeficiente de distribución para los 
fenoles 13,5 veces mayor que cuando usaban sólo n-alcanos [167]. Así, mediante la 
correcta selección del agente extractante, las MLs pueden ser utilizadas para la 
separación y/o preconcentración de numerosos metales presentes en diferentes tipos de 
muestras. En este caso, el transporte tiene lugar en tres etapas: 
1. Reacción metal-extractante en la interfase de las disoluciones cargada-
orgánica. 
2. Difusión del complejo metal-extractante en la disolución orgánica 
3. Reacción de disociación del complejo metal-extractante en la interfase 
orgánica-receptora. 
Por todo ello, la elección del agente extractante será de suma importancia en 
este tipo de transporte. De este modo, las principales características a tener en cuenta a 
la hora de realizar la selección del extractante a utilizar en la membrana líquida son 
[165]:  
1. Alta selectividad por las especies a extraer. 
2. Alta capacidad de complejar y extraer el soluto en la interfase cargada-
membrana líquida, es decir, alto coeficiente de distribución o constante de 
partición. 
3. Rápida cinética de formación del complejo con el soluto en la interfase 
cargada-membrana y de disociación del mismo en la interfase membrana-
receptora. 
4. Rápida cinética de difusión del complejo soluto-agente extractante a través 
de la membrana líquida. 
5. Buena estabilidad en la membrana líquida y baja solubilidad en las fases 
acuosas. 
6. Que no existen reacciones paralelas del extractante con otras especies 
presentes en el sistema ni reacciones de degradación del mismo 




7. Ser fácilmente regenerable durante el proceso. 
8. Buenas características físicas, tales como viscosidad, densidad y tensión 
superficial. 
9. Baja toxicidad y corrosividad. 
10. Bajo coste. 
 
Además, estos mecanismos de transporte pueden ser mejorados utilizando 
reactivos en la disolución receptora que reaccionen con el soluto mejorando su 
solubilidad en dicha disolución [168]. En este sentido, Pathasarathy y Buffle estudiaron 
el efecto de varios ligandos en la disolución receptora en la extracción de cobre con el 
extractante 22DD, obteniendo los mejores resultados cuando utilizaban el ligando 
pirofosfato de sodio, debido a que analizando la disolución cargada observaron que el 
ión pirofosfato no era transportado a través de la membrana desde la disolución 
receptora, y si lo eran el resto de los ligandos estudiados [169].   
  
 Configuraciones de membranas líquidas 
 
 Por lo que respecta a su configuración, existen principalmente tres alternativas 
para la aplicación de las membranas líquidas: Membranas líquidas de volumen (MLV), 
membranas líquidas soportadas (MLS) y membranas líquidas de emulsión (MLE) 
[163,164,170]. Mientras que la última de ellas encuentra su principal aplicación en el 
tratamiento de grandes volúmenes de muestra (por ejemplo en hidrometalurgia), las 
dos primeras son aplicadas para estudios a escala de laboratorio y para pequeños 
volúmenes de muestra. 
 
 Membranas líquidas de volumen 
 
Las membranas líquidas de volumen utilizan, en comparación con otras 
configuraciones, un volumen relativamente alto de fase orgánica (del orden de los 
mililitros), y por su facilidad de manejo y accesibilidad a las tres disoluciones 
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empleadas, son ideales para los estudios de optimización de las variables que controlan 
los sistemas de transporte, como tipo de extractante y mecanismo de transporte que 
utiliza [163]. En este sentido, León y Guzmán han realizado el estudio cinético de dos 
sistemas de contra-transporte facilitado para Cu y Co utilizando celdas de agitación con 
transferencia de tipo Lewis [171,172]. El inconveniente que presentan, es que debido al 
volumen de la membrana la velocidad de transporte de la especie de interés es 
relativamente baja.  Se han utilizado distintos tipos de celdas para construir este tipo de 
membranas, alguna de las cuales se muestran en la figura I.5, existiendo alternativas 
para disolventes orgánicos de mayor densidad que el agua (I y II) o de menor (III). 
 
 
 Figura I.5. Distintos tipos de celdas utilizadas para membranas líquidas de volumen. A: 
disolución cargada, B: membrana líquida, C: disolución receptora. 
 
Membranas líquidas soportadas 
  
Al contrario de las membranas líquidas de volumen, las membranas líquidas 
soportadas utilizan un volumen más pequeño de fase orgánica, en este caso 
impregnando el interior de los poros de un soporte polimérico hidrofóbico poroso (de 
polipropileno (PP) o fluoruro de polivinilideno (PVDF)) generalmente de forma plana 
o tubular (capilares de fibra hueca). Las principales configuraciones de este tipo de 














membrana se encuentra en los poros del soporte polimérico actuando de barrera 
semipermeable entre las disoluciones acuosas. Como puede observarse, es posible 
diferenciar dos configuraciones principales: una laminar o plana, en la que el soporte 
donde se encuentra la membrana tiene forma laminar y se coloca entre las disoluciones 
acuosas contenidas en distintos recipientes, y una configuración de capilares de fibra 
hueca, en la que el soporte es un capilar que contiene una de las disoluciones acuosas 
en su interior, generalmente la receptora y que es sumergido en la otra disolución 
acuosa, generalmente la cargada [165]. Ambas configuraciones se pueden utilizar con 
flujo continuo de una o de las dos disoluciones acuosas, que serían recirculadas 














Figura I.6. Esquema de una membrana líquida soportada con geometría laminar y capilar de 
fibra hueca. (C) Disolución cargada; (R) Disolución receptora. 
 
Este tipo de configuración presenta como ventajas principales su mayor 
velocidad de transporte, debido al uso de una membrana líquida muy fina, y la 
posibilidad de recirculación de las disoluciones acuosas, lo que permite la utilización 
de volúmenes de muestras mucho mayores que los volúmenes de disolución receptora, 
consiguiéndose así altos factores de preconcentración en el tratamiento de muestras 
reales. Sin embargo, el contacto con las fases acuosas puede causar pérdidas de la fase 
orgánica del interior de los poros, pudiendo llegar a perderse por completo entrando así 
R 
Poros 
Capilar de fibra hueca 
C R 
Soporte microporoso 
Membrana líquida  
  C 
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en contacto las dos disoluciones acuosas. Debido a ello resulta conveniente que tanto 
disolvente como transportador presenten alta hidrofobicidad. Otro inconveniente que 
presenta esta configuración radica en las bajas tasas de transporte global que se 
obtienen debido a su inestabilidad como consecuencia de la pérdida de la fase orgánica 
de los poros. No obstante, gracias a sus ventajas, las membranas líquidas soportadas 
son indudablemente las más utilizadas, pudiendo realizar separaciones de muy diversa 
naturaleza, como por ejemplo compuestos gaseosos [173], recuperaciones de metales 
tóxicos [174] y de compuestos orgánicos [175] o desalinización de aguas [176]. 
Como ejemplo, Marchese y col. han utilizado el tipo de configuración laminar 
para estudiar el transporte de cobre, níquel y cobalto a través de una membrana líquida 
formada por DEHPA disuelto en keroseno, así como para determinar la influencia que 
el pH de las disoluciones acuosas ejercía sobre dicho transporte, consiguiendo una 
recuperación mayor del 90% para estos metales [177]. 
En los últimos años está aumentando el interés en el impacto medioambiental 
producido por las metodologías analíticas. Es por ello, que se están desarrollando 
nuevas metodologías de análisis que se ajusten más a los principios que establece la 
“Química Verde”. En este sentido, los sistemas de microextracción en fase líquida 
(LLME) que se basan en la utilización de membranas soportadas con capilares de fibra 
hueca son una alternativa adecuada que reduce en gran medida la cantidad de 
disolvente utilizado y como consecuencia el volumen de residuos tóxicos generados 
durante el análisis [178,179]. De hecho, forman parte de las denominadas técnicas 
“solventless” debido al reducido volumen de disolvente utilizado.  
Gracias a su conformación estas membranas líquidas presentan además varias 
ventajas frente a las membranas de volumen, como:  
 Posibilidad de automatizar el sistema.  
 Posibilidad de usar disolventes y agentes extractantes caros debido al pequeño 
volumen necesario de fase orgánica. 





  Disolución receptora 
Disolución cargada 
 Menores cantidades de residuos producidos durante el proceso, por lo que se 
reduce la contaminación ambiental. 
 Disminución de la contaminación de la muestra durante el montaje. 
 Disminución del tiempo de funcionamiento del sistema. 
 Posibilidad de conseguir mayores factores de separación. 
 Posibilidad de realizar el análisis con flujo continuo o discreto, entendiendo 
por continuo cuando la disolución receptora es bombeada durante el proceso 
de extracción. 
 Menor cantidad de muestra necesaria para realizar el análisis, lo que es 
bastante útil cuando se analizan muestras caras o se dispone de poco volumen 
de muestra. 
 Menor coste y fácil manejo. 
 
 Membranas líquidas de emulsión 
 
 Este tipo de membranas se prepara dispersando una fase líquida receptora en 










Figura I.7. Esquema de membrana líquida de emulsión. 
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La ventaja de esta configuración consiste en la gran superficie que presentan y 
su escaso grosor, lo que implica tasas de transporte más altas [180]. Al mismo tiempo 
la elevada relación de volúmenes entre las fases acuosas permite obtener un alto grado 
de preconcentración. Su principal inconveniente es la necesidad de romper la emulsión 
para recuperar la fase receptora, una vez que se ha completado el transporte, debido a 
su estabilidad [163]. A pesar de ello, esta configuración ha sido utilizada ampliamente 
para realizar la separación de metales en multitud de muestras acuosas [181-183]. 
 
 Aplicaciones a la especiación de metales traza en aguas naturales 
 
En el campo de la química analítica se han desarrollado multitud de 
aplicaciones de las membranas líquidas, especialmente para la determinación de varios 
compuestos en los distintos compartimentos ambientales [184]. Su interés en este 
campo procede de la posibilidad de eliminar las complejas matrices ambientales donde 
se encuentra el analito de interés y de la posibilidad de realizar simultáneamente un 
paso de preconcentración. Es por ello, que las membranas también se han aplicado 
como paso previo de preconcentración y/o separación de metales traza en muestras 
reales donde se encuentran presentes en bajas concentraciones o la matriz de la muestra 
interfiere en su determinación como en agua de mar [185-189]. 
En cuanto al estudio de especiación de metales a través de membranas líquidas 
cabe destacar los trabajos realizados por Parthasarathy y col. para la especiación de 
cobre. En este sentido, Parthasarathy y Buffle desarrollaron un sistema de membrana 
soportada con geometría laminar utilizando como agente extractante un éter corona, el 
22DD [190]. Estos autores determinaron la fracción libre de cobre y la influencia de la 
presencia de ligandos orgánicos como el Tyron (Ty) y el oxalato (OX) en el transporte 
de dicha especie a través de la membrana, encontrando que los complejos formados 
con estos ligandos neutros, como el CuOX, eran capaces de pasar parcialmente a través 
de la membrana debido a su carácter liposoluble mientras que los cargados 




negativamente como el Cu(OX)2
2- no podían hacerlo. Por tanto estos autores explican 
que este hecho conlleva un error en la estimación, mediante esta metodología, del 
grado de complejación del metal en las aguas naturales que contienen complejos 
orgánicos neutros, siendo mayor cuanto mayor sea el grado de complejación del metal. 
Es por ello que este efecto podría limitar la aplicación de esta metodología a estudios 
de especiación. En la misma línea Parthasarathy y col. realizaron un estudio similar 
con el mismo metal y extractante, estudiando la influencia de distintos ligandos 
orgánicos entre los que se encontraba los ácidos fúlvicos (AF) en un sistema de 
membrana soportada con geometría laminar y capilares de fibra hueca [191]. Utilizaron 
estos ligandos debido a que poseen grupos funcionales parecidos a los de las sustancias 
húmicas, además de formar complejos cargados negativamente y neutros. Al igual que 
el trabajo expuesto anteriormente, las especies cargadas no eran transportadas, siendo 
en este caso la única especie transportada el cobre libre. De este modo la técnica 
permitía diferenciar entre el metal libre y los complejos orgánicos estables presentes en 
las aguas naturales.  
Otro trabajo realizado por Parthasarathy y col. sobre la especiación de cobre a 
través de sistemas de membrana líquida de permeación (MLPs) en presencia de 
distintos ligandos orgánicos que forman complejos neutros o lipofílicos mostraron que 
no todos los complejos lipofílicos pasan a través de la membrana [146]. En este caso su 
transporte dependerá de su coeficiente de partición en la membrana lipofílica, ya que el 
cobre extraído en presencia de estos ligandos aumentaba con el aumento del 
coeficiente de partición del complejo orgánico. Por último aplicaron esta metodología a 
diferentes muestras de aguas naturales encontrando que la fracción medida con esta 
técnica, que correspondía a la fracción de iones libres más los complejos lábiles o 
liposolubles del metal, era siempre menor que la correspondiente a la concentración 
total presente en las muestras, siendo esta técnica adecuada para realizar estudios de 
especiación en este tipo de muestras. 
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También para el cobre, Romero y Jönsson utilizaron un sistema de membrana 
líquida soportada de configuración laminar con otro éter corona, el 1,10-dibencil-1,10-
diaza-18-corona-6 para estudiar el efecto en el transporte de este metal de la presencia 
de ligandos orgánicos como AEDT, ácido ftálico y ácidos húmicos [113]. La 
concentración de la especie Cu2+ determinada con esta técnica en presencia de estos 
ligandos orgánicos la compararon con datos teóricos calculados con programas de 
especiación química como CHEAQS V L20.1 para los ligandos AEDT y ácido ftálico, 
y el WinHumic V para los ácidos húmicos, encontrando que existía una correlación 
lineal entre ambas concentraciones. Por último, realizaron la aplicación del método 
estudiado a la especiación de cobre en muestras de arroyos y lixiviados obteniendo que 
entre el 30 y el 50% del cobre total disuelto era extraído, siendo el resto asociado a la 
fracción de cobre formando complejos orgánicos que no son extraídos bajo las 
condiciones estudiadas. 
Por último, Gunkel-Grillon y Buffle, han utilizado un sistema de membrana 
líquida soportada similar a los anteriores con el éter corona Kryptofix 22DD para 
determinar selectivamente los complejos de cobre lábiles y no lábiles, en un sistema de 
flujo a través de una celda de membrana líquida de permeación desarrollado para este 
estudio [147]. Para ello, prepararon disoluciones sintéticas con ligandos orgánicos 
hidrofílicos que forman complejos con Cu(II) tanto inertes, como el ácido 
nitriloacético, como lábiles como los ácidos tartárico o malónico. Encontraron que este 
sistema mostraba una selectividad suficiente para separar las fracciones mencionadas, 
sin embargo mostraba menor sensibilidad que los sistemas desarrollados en capilares 
de fibra hueca aunque eran suficientes para realizar su aplicación a aguas naturales 
[157]. Detectaron que una de las limitaciones para la correcta determinación de dichos 
complejos es el efecto de la presencia de complejos denominados semi-lábiles 
(lipofílicos) en el flujo a través de la celda, que se encontraba ligado a sus velocidades 
de disociación en la disolución. 




También se han usado otros extractantes como el Lasalocid A para el estudio 
de la especiación de cobre en aguas marinas con un sistema de membrana soportada en 
presencia de ligandos orgánicos como el AEDT y los ácidos húmicos [192]. En este 
caso se realiza la especiación de cobre, diferenciando entre las fracciones lábiles, como 
aquellas capaces de formar complejos estables con el extractante para ser transportadas 
a través de la membrana, incluyendo las especies libre del metal, complejos 
inorgánicos y orgánicos cuyas velocidades de disociación sean lo suficientemente 
rápidas para permitir su extracción, y la fracción no lábil de cobre incluyendo los 
complejos orgánicos estables cuyas cinéticas de disociación son lentas para ser 
transportados y entre las que se encontraban los complejos formados con los ligandos 
AEDT y ácidos húmicos. 
Los éteres corona también han sido utilizados en membranas líquidas para la 
especiación de otros metales como el cadmio. En este sentido, Bayen y col. estudiaron 
un sistema de membrana líquida con el reactivo extractante 22DD para evaluar la 
especiación de este metal en aguas naturales utilizando una configuración de 
membrana líquida soportada laminar [193]. Este método lo validaron utilizando un 
electrodo selectivo de iones cadmio comprobando la validez de la metodología para la 
determinación del cadmio libre en el rango de concentraciones de 10-8 a 10-4 M. El 
estudio de especiación lo realizaron a través de medidas de los flujos de Cd(II) en 
ausencia y presencia de distintos agentes complejantes como citrato, malonato, 
nitrilotriacetato y los ácidos húmicos estándar del río Suwannee. Realizando una 
comparación con cálculos teóricos de especiación obtenidos con el programa 
MinteqQA2 demostraron que en las condiciones químicas estudiadas sólo la especie 
Cd2+ era transportada a través de la membrana y las especies lábiles con los ligandos 
citrato o malonato no lo eran, pudiendo por tanto diferenciar entre las especies 
presentes en la muestra.  
En el caso del Pb, Bautista-Flores y col. estudiaron el efecto producido en el 
transporte de este metal en un sistema de membrana líquida con capilares de fibra 
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hueca en presencia de los principales ligandos inorgánicos y orgánicos usando Kellex 
100© como agente extractante en aguas naturales [158]. Los complejos formados con 
los ligandos inorgánicos fueron en su mayoría lábiles siendo transportados junto al ión 
libre. Por otro lado, el ligando CN- mostró una capacidad catalizadora de la velocidad 
de permeación de plomo, debido a que acelera el intercambio de las moléculas de agua 
de la capa externa de coordinación del catión metálico por los aniones presentes en la 
muestra aumentando su transporte a través de la membrana incluso cuando la 
concentración de plomo disminuía en la disolución cargada. Por el contrario, al igual 
que otros autores observó que los complejos fuertes formados por el plomo con los 
ácidos húmicos, así como los complejos orgánicos inertes no eran transportados por la 
membrana.  
Existen muy pocos trabajos que estudien la especiación de níquel en aguas 
naturales con esta metodología, siendo el trabajo de Bayen y col. prácticamente el 
único realizado en este campo de investigación  [194]. Al igual que en los estudios 
comentados para Cu(II) y Cd(II) utilizaron el éter corona 22DD, con la salvedad de que 
añadieron a la membrana líquida el extractante DEHPA, para realizar la determinación 
del transporte de níquel libre a través de la membrana en presencia de distintos 
ligandos orgánicos, como tartrato, oxalato, glicina y ácido nitrilotriacético. En todos 
los casos detectaron que la única especie transportada era la del ión libre, siendo las 
demás (los complejos orgánicos de níquel) retenidas  en la disolución cargada.  
Finalmente, Bayen y col. realizaron la aplicación de las membranas líquidas a 
estudios de especiación de los metales Cu(II), Cd(II) y Pb(II) en presencia de los 
ligandos inorgánicos mayoritarios en las aguas naturales como sulfato, carbonato y 
cloruros bajo las condiciones químicas en las que se pueden formar complejos neutros 
(más del 73% de los complejos presentes en la disolución) [195]. De los resultados 
obtenidos por estos investigadores en presencia y ausencia del agente extractante en la 
disolución orgánica se deduce que no se produce un transporte ni activo ni pasivo de 
las especies neutras formadas por el sulfato a través de la membrana para los tres 




metales estudiados. Por el contrario, los complejos de carbonato para los tres metales y 
los de cloruro sólo para el Pb y Cd, sí se transportan de forma activa aunque no pasiva, 
ya que no se observaba el transporte en ausencia del agente extractante en la membrana 
líquida. En este sentido, el transporte activo de los complejos clorurados de Pb y Cd no 
se explica por el transporte del complejo inorgánico del metal, sino que proponen que 
el anión cruza la membrana junto con el extractante y el catión sodio o con el 
extractante protonado. Sin embargo, en el caso del transporte activo de los complejos 
carbonatados no consiguieron realizar ninguna hipótesis para su explicación, debido a 
que detectaron un transporte pasivo de CO2 mucho mayor que el flujo del metal. 
En ocasiones los estudios con membranas líquidas simulan las condiciones 
encontrada en las membranas biológicas y estudian cómo los diferentes complejos 
pueden atravesar las membranas celulares evaluando así su mayor o menor toxicidad. 
Este es el caso del trabajo de Slaveykova y col. enfocado a la predicción de la 
biodisponibilidad del Pb por el alga Chlorella kesslerii, midiendo los flujos de este 
metal a través de la membrana líquida en presencia y ausencia de diversos ligandos 
orgánicos como tyron y los ácidos nitrilotriacético, iminodiacético, malónico, cítrico, 
poliacrílico y ácidos fúlvicos [196]. Los autores señalan que los flujos calculados con 
la membrana eran proporcionales a la cantidad de especie de plomo libre, más que a su 
concentración total por lo que sólo esta fracción sería biodisponible. Sin embargo, los 
flujos biológicos calculados con la membrana biológica en presencia de ácidos fúlvicos 
era mayor que los observados con la membrana líquida de permeación estudiada 
pudiendo haberse producido una interacción directa entre este ligando y el 
microorganismo [197]. También se ha estudiado la biodisponibilidad de Cd para este 
mismo organismo mediante comparación de los resultados obtenidos con una 
membrana líquida y los flujos del metal a través de la membrana biológica [193]. 
En cuanto a la aplicación de las metodologías de membranas a la especiación 
de metales en sus diferentes estados de oxidación podemos encontrar numerosos 
trabajos realizados para diferenciar entre las especies de selenio, cromo y arsénico, 
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diferenciando entre las especies más tóxicas de estos metales, como Cr(VI) y As(III) y 
las especies de Cr(III) y As(V) [198-200]. A modo de ejemplo es posible comentar el 
trabajo realizado por Djane y col. con un sistema de membrana líquida soportada con 
configuración laminar en un sistema con dos celdas acopladas para realizar la 
separación entre las especies de Cr(III) y Cr(VI) [201]. En este sistema, en la primera 
celda se separaba selectivamente las especies de Cr(III), siendo principalmente 
Cr(H2O)4OH2
+, utilizando DEHPA disuelto en keroseno. Posteriormente la muestra 




2-, eran separadas utilizando el reactivo Aliquat© en dihexileter manteniendo el 
pH a valores del pH fisiológico para evitar que estas especies se redujeran durante el 
proceso de extracción. Otro trabajo que realiza la aplicación de membranas líquidas 
soportadas de configuración plana para realizar la especiación de cromo en muestras de 
aguas naturales es el llevado a cabo por Alguacil y col. [202]. Estos autores 
encontraron que con este sistema el flujo de Cr(VI) a través de la membrana con el 
agente extractante Cyanex 923© era 29 veces mayor que el de Cr(III), permitiendo la 
separación entre ambas especies.  
 
I.VI. EXTRACTANTES DE METALES EN MUESTRAS ACUOSAS 
 
 A la hora de realizar estudios con membranas líquidas uno de los aspectos más 
importantes a tener en cuenta es la adecuada selección del agente extractante disuelto 
en la disolución orgánica, debido a que realizando una buena elección se puede 
conseguir una alta selectividad de los metales a separar y mejorar la estabilidad de la 
membrana líquida en el sistema.  
 Una clasificación general desde un punto de vista químico de los extractantes 
utilizados para realizar la separación y/o preconcentración de metales en muestras 
acuosas los divide en tres grupos, según si durante el proceso de extracción actúan 
como ligandos que intercambian cationes, aniones o forman especies neutras [165] 




 Extractantes que intercambian cationes 
 
 Este tipo de extractantes recoge algunos de los reactivos más utilizados en los 
estudios de metales en aguas naturales, así como en procesos de recuperación de 
metales de aguas residuales industriales. Puede además dividirse en dos grandes 
grupos, aquellos que contienen grupos funcionales tipo ácido carboxílico (-COOH) o 
sulfónicos (-SO3H) llamados extractantes ácidos, como DEHPA, Cyanex 273, etc. y 
los extractantes de quelación que contienen grupos donadores capaces de formar 
complejos con iones metálicos, como hidroximas, derivados de oxinas, Kelex 100, 
serie LIX y Acorga. El proceso de extracción para este tipo de extractante se basa en la 
siguiente reacción general [203]: 
 
Mn+ac + 2(HA)2 ac           MR2 org + 2H
+
ac                               (I.19) 
 
donde R representa al extractante orgánico y Mn+ al ión metálico. 
  
 Extractantes ácidos 
 
 Aunque los extractantes ácidos han sido ampliamente usados para la 
determinación de contenidos totales de metales en aguas naturales su uso para estudios 
de especiación se encuentra bastante restringido debido a que las reacciones de 
extracción suponen el intercambio de protones por los iones metálicos que se acumulan 
en la muestra modificando su pH y por tanto la especiación del metal. 
 Dentro de este grupo es posible encontrar una gran cantidad de reactivos 
disponibles comercialmente, lo que explica su popularidad para la extracción de 
metales en diversos tipos de muestras acuosas. 
 En este sentido el DEHPA ha sido utilizado en varios sistemas de extracción 
basados en el uso de membranas líquidas (MLs) para el análisis de Cu y Cd en agua de 
mar [185,186]. Sin embargo esta misma ausencia de selectividad implica la extracción 
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no deseada de otros cationes, como Ca y Mg, que disminuyen la eficacia de la 
extracción de los analitos de interés pudiendo en algunos casos minimizar este efecto 
usando enmascarantes químicos como el ácido cítrico [186]. 
 Como se ha comentado de forma general, el carácter ácido de este extractante 
no permite su aplicación en estudios de especiación de metales debido al cambio de pH 
en la muestra que causa cambios en los equilibrios naturales de la misma, y las 
distintas especies presentes del metal son modificadas [113]. Sin embargo, Trtic-
Petrovic y Jönsson han utilizado este extractante para investigar los complejos 
formados de cobre con los ácidos húmicos, ya que observaron que la eficiencia de la 
extracción disminuía con el aumento de la concentración de ácidos húmicos presente 
en la muestra acuosa, mostrando claramente la formación de complejos 
suficientemente fuertes para no ser extraídos por el DEHPA [204]. El inconveniente de 
este trabajo es que el pH de la disolución acuosa se ajusta en 4 muy lejos del pH 
habitual de las aguas naturales (6-8), por lo que no podría utilizarse para realizar la 
especiación completa de este metal en este tipo de muestras. 
 Por otro lado, se han desarrollado una serie de reactivos organofosforados cuyo 
grupo funcional cambia el oxígeno por azufre, por lo que se hace posible la extracción 
de metales a pH menores. De este modo, estos extractantes son normalmente utilizados 
para la extracción de contenidos totales en muestras acidificadas. Entre ellos 
encontramos los ácidos fosfónicos, fosfínicos y sus derivados que han sido utilizados 
principalmente en el campo de la metalurgia. 
 Dentro de este grupo de extractantes el Lasalocid A, un antibiótico 
perteneciente a la familia de los poliéteres policíclicos carboxílicos, ha sido bastante 
usado para la extracción de metales, como Cd(II), Zn(II), Pb(II), Na(I) y Ag(I) a pH de 
las aguas naturales (pH = 8) [205-207]. Además Ndungu y col. han realizado estudios 
de especiación de cobre en aguas marinas con este extractante, pudiendo diferenciar 
entre las fracciones lábiles [192]. 




Finalmente, las aroilhidrazonas, con el grupo funcional R2C=NNR2 también se 
encuentran en este grupo. Se trata de reactivos no comerciales que han demostrado su 
capacidad para complejar iones metálicos a valores de pH neutro o ligeramente básico 
[208]. De hecho, Podyachev y col. observaron que las bis-hidrazonas presentan una 
excelente selectividad hacia algunos cationes metálicos alcalinos y de transición, 
mientras que por el contrario las octa-hidrazonas no extraen cationes metálicos 
alcalinos, mostrando una excelente selectividad por los cationes metálicos de transición 
[209]. Teniendo en cuenta estos resultados, las hidrazonas podrían ser útiles para su 
aplicación en las muestras salinas evitando así la co-extracción simultánea de los iones 
mayoritarios presentes en la muestra. En este sentido, el agente extractante sintetizado 
piridina-2-acetaldehído benzoilhidrazona (APBH) ha sido usado con éxito para la 
extracción total de cadmio en agua de mar [187]. 
Para el caso del níquel es posible encontrar varios trabajos en los que se usan 
este tipo de extractantes. Por ejemplo, el DEHPA ha mostrado su capacidad para 
extraer níquel en un sistema de membranas líquidas para el análisis simultáneo de 
varios metales (Cu, Ni, Zn, Mn, Al, Cd y Pb) en agua de mar [210]. Igualmente otros 
compuestos organofosforados, como el extractante Cyanex 272©  o ácido bis(2,4,4-
Trimetilpentil) fosfínico, han sido utilizados para la extracción de níquel en 
disoluciones acuosas [211]. Por otro lado, Reddy y col. han utilizado el Cyanex 272©  
junto al TOPS 99©, un equivalente al ácido di-(2-etilhexil) fosfórico, y al PC 88A©, o 
mono-2-etilhexil éster del ácido 2-etilhexil fosfónico, para la extracción de Cd y Ni  en 
disoluciones acuosas sulfatadas [212]. Estos autores además encontraron al realizar 
pruebas de sinergismo entre estos reactivos que el TOPS 99© era el que mejor 
resultado mostraba cuando se utilizaban como coadyudantes a los reactivos PC 88A© 
y Cyanex 272©. Por otro lado, Pashkov y col. utilizaron el ácido bis(2,4,4-
trimetilpentil) ditiofosfínico (Cyanex 301©) para realizar la extracción de níquel en 
muestras acuosas sulfatadas [213].  
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Entre los agentes extractantes no comerciales, la APBH ha sido utilizada con 
éxito para la determinación de níquel en agua de mar [188], al igual que la 2-
hidroxibenzoaldehído N-etiltiosemi-carbazona (2-HBET) [189]. 
 
 Extractantes quelatantes 
 
 En cuanto a los agentes quelatantes, los compuestos orgánicos más usados son 
los formados por hidroxioximas y derivados de la 8-hidroxiquinoleína. Entre ellos, se 
encuentra la familia de los LIX, que son reactivos derivados de la hidroxima y 
quetoximas. Principalmente estos reactivos han sido utilizados en hidrometalurgia para 
recuperar y eliminar metales de las disoluciones de los baños ácidos [214,215]. 
Además estos reactivos han sido muy utilizados para extraer varios metales de 
disoluciones amoniacales utilizadas para obtenerlos de las reservas naturales [216]. 
Estos reactivos son utilizados generalmente para la extracción de concentraciones 
totales de metales mientras que los reactivos derivados de la 8-hidroxiquinoleina han 
sido utilizados para realizar estudios de especiación de metales en aguas naturales. Este 
hecho es debido a que son capaces de formar quelatos sin carga, los cuales pueden ser 
rápidamente extraídos a la disolución orgánica, además de contener grupos 
hidrofóbicos que reducen la solubilidad en agua del complejo [217]. Como ejemplo, 
Bautista-Flores y col. en su trabajo realizado con el extractante conocido como Kelex 
100© (7-(4-etil-1-metilocti)-8-hidroxiquinoleina), demostraron su potencial para 
realizar estudios de especiación de plomo, diferenciando entre las especies libre, lábiles 
y complejos inertes [158]. No obstante también se han publicado trabajos en los que se 
usa este reactivo para la determinación de contenidos totales como el de Farajzadeh y 
col., en el que utilizaron el extractante 8-hidroxiquinoleína para la extracción de cobre 
total en diferentes aguas naturales [218].   
 Finalmente, para la determinación de contenidos totales de metales en agua de 
mar mediante extracción líquido-líquido se ha extendido el uso de las mezclas de los 




reactivos dietil-ditio-carbamato de sodio (NaDDC) y 1-pirrodil ditiocarbamato de 
amonio (APDC) [219,220]. Sin embargo, este método necesita una amplia 
manipulación de la muestra requiriendo el uso de salas blancas para disminuir la 
potencial contaminación de la misma durante el análisis. Además, la necesidad de 
ajustar el pH de la muestra a 4,5, modifica las condiciones naturales de la muestra y 
hace inviable su uso para estudios de especiación.  
Para el caso del níquel también es posible encontrar en la bibliografía 
numerosos ejemplos en los que se usan este tipo de extractantes para muestras acuosas. 
Por ejemplo, la oxima 2-hidroxi-5-nonilacetofenona  (LIX84I©) junto con el ácido 2-
etilhexilfosfónico mono-2-etilhexil ester (PC88A©) se ha utilizado como acelerante de 
la reacción para extraer níquel de baños ácidos procedentes de tratamientos 
superficiales [214,215]. Sridhar y col. estudiaron la extracción de níquel y cobre con el 
reactivo LIX984N©,  que es una mezcla 1:1 de los reactivos LIX84©  y LIX 860N©  
(mezcla de 5-dodecilsalicilaldoxima y oxima 2-hidroxi 5-nonilacetofenona), 
obteniendo una extracción cuantitativa de cobre y níquel [216]. La mezcla de los 
reactivos dietil-ditio-carbamato de sodio (NaDDC) y 1-pirrodil ditiocarbamato de 
amonio (APDC) ha sido ampliamente utilizada para realizar la extracción de níquel 
junto con otros metales (Cd, Co, Cu, Fe, Pb, Ag y Zn) llegando a alcanzar factores de 
recuperación del 100%  [221]. 
 
 Extractantes que intercambian aniones 
 
 Los extractantes que intercambian aniones o también conocidos como 
extractantes básicos, son reactivos orgánicos que pueden formar fácilmente una sal en 
contacto con una fase acuosa ácida. Se trata de aminas primarias (RNH2), secundarias 
(R2NH) y terciarias (R3N) o sales de amonio cuaternarias (R4N
+). La extracción se 




ac + rR3NHXorg            MXn(R3NHX
 )r,org                      (I.20) 
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donde M representa al metal a extraer y X el anión metálico intercambiable. Moore 
realizó un estudio de aminas de cadena larga y encontró que son excelentes 
extractantes para ácidos minerales, ácidos orgánicos y complejos metálicos ácidos 
[222]. Este autor explica que con la utilización de este tipo de extracción aniónica es 
posible separar metales como zinc, cobalto y hierro de otros elementos que no formen 
complejos clorurados aniónicos. Por ejemplo, la amina primaria N 1923© junto con el 
Cyanex 923© ha sido utilizada para eliminar Cd(II), Zn(II) y Cu(II) de muestras 
acuosas, debido a la gran toxicidad de estos metales sobre los sistemas biológicos, 
gracias al efecto sinérgico producido al utilizar la mezcla de estos reactivos en vez de 
usarlos por separado [223]. Del mismo modo, la amina tri-iso-octil amina (TIOA) ha 
sido utilizada para la separación de cadmio en aguas residuales [224]. Este tipo de 
extractantes han sido valorados además para realizar la especiación y separación de 
metales como el Rh(III) en soluciones cloruradas [225].  
 Aunque para el níquel son escasos los trabajos realizados con este grupo de 
extractantes es posible citar el caso del Alamine 336©, una mezcla de reactivos cuyo 
principal constituyente son aminas ternarias alifáticas sustituidas con C8-C10, que ha 
sido utilizada para la extracción de níquel de disoluciones acuosas ácidas cloruradas 
[226]. 
 
 Extractantes neutros o solvatantes 
 
 Los extractantes conocidos como neutros o solvatantes, son reactivos 
orgánicos, básicos en naturaleza, que contienen grupos donadores de electrones que 
utilizan para realizar la extracción del metal en forma de complejos neutros. Estos 
reactivos pueden ser del tipo éteres (C-O-C), ésteres (-COOR), alcoholes (-C-OH), 
cetonas (C=O) y compuestos organofosforados neutros. Podemos escribir la reacción 
general a través de la cual estos reactivos extraen a los metales de la siguiente manera 
[203]: 





Mn+ ac + nX
-
ac + qPorg           MXn(H2O)m-n·qPorg                                      (I.21) 
 
donde M representa el metal, X al contraión utilizado durante la extracción y P el 
extractante solvatante.  
 En este grupo se encuentran la mayoría de los extractantes denominados 
“Cyanex” entre los que el óxido de la fosfina Cyanex 923©, ha adquirido mayor 
interés en la última década debido a que presenta mayor selectividad, estabilidad frente 
a la hidrólisis y mejor separación de las fases durante la extracción. Gupta y col. 
determinaron la concentración total de cadmio en muestras cloradas con este 
extractante, encontrando que la extracción se producía a través del complejo formado 
CdCl2·2Cyanex 923 [227]. Utilizando este mismo reactivo Alguacil y col. han 
realizado la extracción de contenidos totales de cadmio en aguas [228]. Mishra y col. 
compararon la extracción producida por este reactivo con la obtenida usando Cyanex 
921©  y TBP para Fe (III), obteniendo que el Cyanex 923©  era el que mejor resultado 
daba para la extracción de la concentración total de este metal [229]. También es 
posible encontrar aplicaciones de este tipo de extractantes en estudios de especiación, 
como el trabajo de Alguacil y col. para realizar la especiación de cromo entre las 
especies CrO4
-2, Cr2O7
-2, Cr+3 [202]. 
 Por otro lado el Cyanex-471X © (TIBPS), un reactivo ampliamente utilizado 
en metalurgia para recuperar plata en medios ácidos [230], ha demostrado su utilidad 
para realizar el fraccionamiento de Ag asociada a complejos clorurados y orgánicos de 
forma sencilla a partir de los datos de concentración de COD y salinidad de las 
muestras [231]. 
 Otro tipo de extractantes como los compuestos solvatantes de la clase bis-
triacinil bipiridinas (BTBPs) han demostrado su capacidad para la extracción de 
metales en muestras acuosas. Estos reactivos, como el óxido trioctil fosfina (TOPO) y 
el tributilfosfato (TBP), han sido ampliamente usados para realizar la separación de 
Capítulo I. Introducción  
 
80
tierras raras en muestras acuosas [232,233]. Aunque no ha sido utilizado en estudios de 
especiación su carácter de solvatante podría permitir su uso en este tipo de estudios, 
como han sido utilizados otros reactivos dentro de este grupo. 
 Finalmente, el gran grado de selectividad de los éteres corona hacia ciertos 
cationes al formar complejos estables con ellos en el interior de la cavidad formada en 
su estructura han propiciado el gran interés mostrado para su aplicación a la extracción 
de metales. Estos reactivos se diferencian según los átomos donadores que contienen 
en su estructura molecular, así pueden ser éteres aza-corona, que contienen nitrógeno, 
éteres tio-corona, con azufre, y éteres corona, con átomos de oxígeno. Estos átomos 
donadores son los que le van a dar la estabilidad correspondiente al complejo formado 
con el metal, aunque el tamaño y forma de la cavidad son parámetros que van a 
determinar la selectividad del éter corona [234]. Gracias a que en la reacción con los 
metales no se produce intercambio de protones, entre sus aplicaciones a la 
determinación de metales traza en aguas naturales destaca su utilización para realizar 
estudios de especiación en presencia de distintos ligandos tanto orgánicos como 
inorgánicos, siendo una herramienta bastante útil para estudiar la biodisponibilidad de 
estos elementos [193-197]. 
Entre las aplicaciones de este tipo de reactivos a la extracción de níquel en 
muestras acuosas se encuentra el uso de los BTBPs para la extracción de la 
concentración total de este elemento junto con el cromo y hierro [235-237]. Además 
existen aplicaciones de éteres corona para la extracción de níquel, como el trabajo de 
Cakir y Cicek en el que se estudian dos aza-éteres coronas el 1,10-dioxa-4,7,13,16-
tetra-azaciclo-octadecano (TA-18-corona-6) y su tetrabencil derivado (TBTA-18-
corona-6). Estos autores observan la distinta selectividad de estos compuestos hacia los 
metales de transición estudiados (Fe, Cu, Mn, Co, Cd, Ni y Zn) ya que ambos 
compuestos extraían preferiblemente al Fe3+ sobre los demás cationes, seguido de Cu2+ 
y Ni2+ [238]. 




 Por otra parte, es interesante el uso de estos reactivos solvatantes como 
modificadores de fase disueltos en la disolución orgánica utilizada para realizar el 
proceso de extracción. Un modificador de fase es una sustancia orgánica que mejora 
las propiedades químicas de la fase orgánica, mejorando la solubilidad del agente 
extractante o sus propiedades interfaciales o ejerciendo un efecto sinérgico en la 
extracción. De este modo, como consecuencia se optimiza la separación de las fases, 
ayuda a la reutilización de la fase orgánica y mejora la extracción de soluto extraído 
[203]. El inconveniente de este tipo de reactivo modificador es que debe delimitarse su 
concentración, ya que un exceso puede alterar el proceso extractivo. De hecho, 
Belkhouche y col. encontraron un efecto sinérgico para la extracción de cobre al añadir 
TBP a una disolución extractante de DEHPA disuelto en n-heptano, sin embargo 
observaron que al aumentar la relación TBP:DEHPA por encima de 0,76 disminuía 
este efecto debido a la polaridad de la molécula de TBP y a las reacciones producidas 
entre DEHPA y TBP, que disminuían la concentración de moléculas libres de DEHPA 
en disolución [239].  
 Al poseer los reactivos solvatantes grupos con capacidad de donar electrones y 
tener la capacidad de formar enlaces de tipo puentes de hidrógeno, mejoran la 
solubilidad de las especies formadas durante la extracción del metal. Entre los 
extractantes solvatantes utilizados como modificadores de fase tenemos al TBP, 
TOPO, etc [240]. Además de este tipo de reactivos, también son utilizados como 
modificadores otros compuestos orgánicos como decanol, dodecanol y 
dimetilformamida (DMF) [230]. Por ejemplo, Rice y Gibson observaron en su trabajo 
para la extracción de níquel con el extractante Cyanex 301, que la adición de varios 
alcoholes de cadena larga (octanol, decanol, etc) y reactivos organofosforados como 
TOPO aumentaban la fracción extraída de este metal [241]. 
 Otros modificadores de fase utilizados para realizar la extracción de metales 
traza han sido los ácido grasos de cadena larga, mostrando una actividad sinérgica 
cuando son utilizados junto con extractantes macrocíclicos [242,243]. En este sentido, 
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se observó que no existe extracción de Cu (II) con el éter corona 1,10-didecyldiaza-18-
corona-6 (22DD) a pH naturales en ausencia de ácido láurico, mientras que en su 
presencia sí, debido a que el ácido laurico mejora la estabilidad del complejo formado 
en la interfase de las disoluciones cargada-membrana [190,244]. 
 Además del uso de modificadores para mejorar la extracción es posible utilizar 
mezclas de agentes quelatantes con otro tipo de extractantes, como la mezcla de LIX 
860 y ácido bis(2-etilhexil) fosfórico (DEHPA) que producía un efecto sinérgico en la 
extracción de níquel, resolviendo el problema de la lenta cinética de extracción del LIX 
860 [245]. Esta misma mezcla ha demostrado su utilidad en la extracción de Ni y Co 
[246]. Por otro lado, Saji y Reddy, encontraron que la extracción de Fe(III) era 
cuantitativa cuando utilizaban una mezcla de reactivos orgánicos 70% TBP y 30% 
MBIK (metil isobutil cetona), mejorando la extracción en comparación con su uso por 
separado. Además se eliminaban algunos problemas encontrados cuando se utilizaban 
estos reactivos por separado, como la baja extracción conseguida con el MBIK, que 
incluso necesita altas concentraciones de ácido para ser cuantitativa y la formación de 
una tercera fase cuando se utiliza el TBP, lo que dificulta la separación de fases 
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Como se ha comentado anteriormente, el análisis de níquel en las muestras de 
aguas naturales debe realizarse teniendo en cuenta que éste puede estar presente en 
diferentes formas químicas, ya que dependiendo de la forma en la que se encuentre 
puede actuar como un elemento esencial o tóxico para los organismos acuáticos [1]. Es 
por ello que el análisis del contenido total de la muestra no aporta toda la información 
necesaria para entender su biodisponibilidad en el ecosistema acuático a estudiar, 
siendo necesario un estudio más exhaustivo de la especiación metálica de la muestra.  
El fácil manejo de la extracción líquido-líquido, junto a la gran variedad de 
agentes extractantes comerciales y no comerciales desarrollados para su aplicación en 
muestras acuosas, hace interesante su uso para elegir el sistema químico más adecuado 
para realizar el análisis tanto de contenidos totales de metales como de las distintas 
fracciones en aguas naturales. Es por ello que en este segundo capítulo se expone el 
trabajo previo de extracción líquido-líquido realizado para estudiar, por un lado la 
capacidad de distintos sistemas químicos para la extracción de las especies de níquel 




presentes en aguas naturales, y por otro los efectos producidos por los principales 
ligandos presentes en este tipo de muestras. De este modo, se podrá realizar su 
posterior aplicación a sistemas de membranas líquidas, en los cuales, como se ha 
descrito en la introducción teórica, los procesos de extracción y reextracción se 
producen simultáneamente reduciendo la manipulación de la muestra.  
El trabajo se ha enfocado a desarrollar dos sistemas extractantes diferentes para 
la determinación de níquel en aguas naturales, uno de ellos para determinar el 
contenido total de níquel, y otro para determinar las distintas especies presentes en las 
muestras.  
De entre todos los agentes extractantes presentes en la bibliografía para su 
aplicación a la extracción de níquel en muestras acuosas se seleccionaron dos 
compuestos organofosforados comerciales, el ácido bis(2-etilhexil) fosfórico (DEHPA) 
y el tributilfosfato (TBP) y una bisaroilhidrazona sintetizada, la 1,2-ciclohexanodiona 
bisbenzoilhidrazona (1,2-CHBBH) [2]. 
Las aplicaciones del ácido bis(2-etilhexil) fosfórico (DEHPA) a la extracción 
de níquel a través de sistemas de extracción líquido-líquido de muestras acuosas son 
muy numerosas [3,4], aunque en su mayoría están centradas en su aplicación para la 
recuperación y purificación en la industria metalúrgica [5-7].  
Este reactivo, que presenta una apariencia aceitosa e incolora, es un extractante 
no selectivo cuya fórmula molecular se presenta en la figura II.1.  
 
Figura II.1. Molécula del ácido bis (2-etilhexil) fosfórico 
(DEHPA).○ átomo de C,● átomo de P, ● átomo de O. 





Como se aprecia en la figura posee un grupo funcional fosforilo y otro 
hidroxilo que puede aceptar o ceder protones. 
En la disolución orgánica dicho compuesto se encuentra como dímero, por lo 
que la reacción principal que tiene lugar durante la extracción del metal es la que se 
muestra a continuación: 
 
M2+(ac) + 2(AH)2(org)        MA2(AH)2(org) + 2H
+
(ac)                        (II.1) 
 
donde AH representa al agente extractante y M al catión metálico [8]. Como se observa 
en la reacción, por cada mol de metal que reacciona con el extractante hay dos moles 
de protones que pasan a la disolución acuosa que podrían producir un cambio en el pH 
de la muestra. Al mismo tiempo, el propio carácter ácido del extractante puede 
contribuir a aumentar la concentración de protones en la muestra al disolverse en parte 
durante el tiempo de contacto con la misma. A consecuencia de ambos fenómenos, el 
pH resultante de la muestra cambiaría a valores más ácidos durante la extracción que 
podrían no ser los adecuados para que se produzca la misma. Esto podría facilitar por 
otro lado que se estuviera produciendo un fenómeno de reextracción hacia la fase 
acuosa de los iones metálicos que hubieran sido extraídos en la fase orgánica 
previamente. Es por ello que el estudio del efecto del pH durante la extracción y el uso 
de tampones apropiados para mantener los valores de pH adecuados serán aspectos 
fundamentales de este trabajo. 
Por otro lado, uno de los principales inconvenientes que presenta este 
extractante es que no es selectivo y por tanto se puede producir la co-extracción de 
otros cationes durante el proceso de extracción. Este hecho fue observado 
anteriormente por Irigoyen y col. para un sistema de extracción de cadmio con DEHPA 
basado en el uso de membranas líquidas de volumen [9]. 
 El segundo agente extractante que se ha utilizado es el tributilfosfato (TBP). 
Este reactivo, cuya estructura aparece en la figura II.2 es un agente extractante 




solvatante orgánico con grupos donadores, como el grupo fosforilo (P=O), a través del 
cual forma un enlace de tipo covalente con el metal. El proceso de extracción se realiza 
a través de la co-extracción de un anión (Cl-, NO3
-, SCN-,…) que estabiliza la carga del 
catión a extraer formando con el TBP un complejo neutro que puede ser extraído a la 
fase orgánica. Así, a diferencia del reactivo anterior, no se produce un cambio en el pH 
de la disolución acuosa durante la extracción. 
 
Figura II.2. Molécula del ácido tributilfosfato (TBP). ○ 
átomo de C,● átomo de P, ● átomo de O. 
 
En cuanto a la aplicación del TBP para la extracción de metales en aguas 
naturales los ejemplos son escasos, reduciéndose su aplicación para la recuperación de 
dicho metal en muestras ácidas procedentes de las refinerías [10,11]. En este trabajo se 
ha estudiado la aplicación de este reactivo para la extracción de níquel en muestras 
acuosas en las que el co-anión elegido ha sido el cloruro, debido a su presencia 
mayoritaria en muchas aguas naturales. De una manera general podemos escribir la 




(ac) + 2HR(org)        MX2·2HR(org)                             (II.2) 
 
donde HR es el TBP, X es el contra-anión (Cl-, NO3
-, SCN-,…) y M el metal a extraer.  





El último agente extractante utilizado es un reactivo orgánico no comercial que 
ha sido sintetizado y descrito como reactivo de aplicación en análisis 
espectrofotométricos de metales [2]. Este compuesto se encuentra dentro de la familia 
de las hidrazonas derivadas de las cetonas cíclicas, la 1,2-ciclohexanodiona bis-benzoil 
hidrazona (1,2-CHBBH). En la figura II.3 podemos ver que este reactivo orgánico 
presenta la agrupación básica (>C=N–NH–) descrita como perteneciente a los 
derivados imínicos. Este grupo presenta un protón que puede ser cedido durante el 
proceso de extracción del metal a la disolución cargada. Como consecuencia este 
reactivo podría modificar el pH de la muestra durante la extracción, siendo necesario el 




Figura II.3. Molécula del 1,2-ciclohexanodiona bis-benzoil hidrazona 
(1,2-CHBBH).○ átomo de C,● átomo de N, ● átomo de O. 
 
La reacción que tiene lugar entre el 1,2-CHBBH con los metales divalentes en 
general puede describirse como sigue [13]: 
 
M2+(ac) + 2 HR(org)         MR2(org) + 2H
+
(ac)                            (II.3) 
 
donde HR representa al reactivo y M al metal. Los autores García-Vargas y col. 
estudiaron la reactividad del 1,2-CHBBH, observando que se formaban complejos 
metálicos con los siguientes iones: Fe(III), Fe(II), Ti(IV), Pd(II), V(V), Sb(III), W(VI), 




Mo(VI), Cu(II) y Bi(III), siendo luego extraídos con cloroformo sólo los formados con 
Cu(II), Mo(VI), Bi(III) y Sb(III) [2]. Posteriormente este reactivo ha sido utilizado para 
la extracción de cobre en muestras reales en extracción líquido-líquido mediante un 
sistema de membranas líquidas [13]. 
Como se ha explicado anteriormente, el DEHPA y el 1,2-CHBBH son 
extractantes ácidos y como tales van a producir un paso de protones a las muestras 
acuosas durante el proceso de extracción. Ello supone que el pH de la muestra será una 
de las variables más importantes a controlar especialmente para el desarrollo del 
sistema para la especiación de níquel, ya que si éste varía también lo harán las distintas 
especies presentes en la muestra. De este modo, es necesario el uso de disoluciones 
tampón para que las condiciones naturales de las muestras reales no se vean afectadas. 
Sin embargo, en el caso del TBP, al ser un reactivo solvatante, no modificará el pH de 
la muestra durante la extracción. Sin embargo el estudio del pH de la muestra es 
igualmente necesario, ya que si se quiere aplicar el sistema a la especiación de níquel 
en aguas naturales es preciso que la extracción se produzca en el rango de pH propio de 
estas muestras. 
Una vez establecidos los dos sistemas químicos más adecuados se procedió a 
estudiar el efecto de los parámetros más influyentes en la extracción de níquel, como es 
el tipo de disolvente utilizado en la disolución orgánica, la concentración de reactivo en 
la misma y la concentración de ácido nítrico en la disolución de re-extracción. Por 
último, con el objeto de ver si el sistema es capaz de diferenciar entre las distintas 
especies de níquel presentes en las muestras se realizó un estudio del efecto de los 
ligandos mayoritarios presentes en aguas naturales, eligiendo para ello los ácidos 
húmicos como representación de los ligandos orgánicos y los cloruros como ejemplo 
de inorgánicos. Los resultados obtenidos se compararon con las concentraciones de las 
distintas especies formadas en las muestras acuosas en el equilibrio obtenidas 
teóricamente con el programa WinHumic V.  





II.II. DESARROLLO EXPERIMENTAL 
 
 A continuación se describe detalladamente cómo se han realizado los 
experimentos necesarios para establecer qué sistema era más adecuado para la 
extracción de las concentraciones totales de níquel y cuál lo era para su especiación. 
Todas las disoluciones y reactivos utilizados para estos experimentos aparecen 
recogidos en el Anexo A.1. 
 
Selección del agente extractante 
 
  DEHPA como agente extractante 
 
En este caso se utilizó como disolución orgánica DEHPA disuelto en keroseno, 
ya que esta disolución ha sido utilizada anteriormente con eficacia en otro tipo de 
estudios de extracción de metales [8]. 
En primer lugar se realizaron experimentos de extracción de níquel para 
verificar su aplicabilidad a estudios de concentraciones totales o para diferenciar entre 
las distintas especies de níquel. Para ello, se realizó un estudio de pH en un amplio 
rango, desde pH 1 a 9, con una relación de volúmenes orgánica:acuosa de 1:1. Como 
primera aproximación al sistema la disolución cargada que se utilizó contenía una 
concentración de 1 mg·l-1 de níquel y 35 g·l-1 de NaCl y la disolución orgánica 0,05 M 
de DEHPA disuelto en keroseno, que nos aporta una relación molar DEHPA:Ni de 
2940. En teoría, ésta relación debería dar un exceso de reactivo suficiente para que se 
produzca una extracción completa del metal. Además para mantener el pH durante la 
extracción en el intervalo óptimo de trabajo, se utilizó el tampón acético/acetato en una 
concentración final de 0,1 M en la disolución acuosa. 
Para estudiar la viabilidad de este extractante para la diferenciación de las 
distintas especies de níquel al pH propio de las aguas naturales se utilizaron otras 
disoluciones reguladoras como el ácido 4-(2-hidroxietil)piperacina-1-etanosulfónico 




(HEPES), cuyo rango de pH es de 7,2 a 7,8 y el 2-(N-morfolino)etano monohidrato de 
ácido sulfónico (MES), cuyo rango de pH es de 5,5 a 6,7. El pH de las disoluciones 
acuosas se ajustó con ayuda de distintas disoluciones de hidróxido sódico y ácido 
clorhídrico y fue controlado midiéndolo antes y después de la extracción. El tiempo de 
extracción utilizado para estas pruebas fue de 30 minutos, dejando unos minutos al 
finalizar la extracción para que se separen las fases y poder retirar la disolución 
orgánica superior. 
 
 TBP como agente extractante 
 
 Del mismo modo que para el reactivo anterior, se realizó una búsqueda 
bibliográfica de los disolventes orgánicos más recomendables para disolver este 
reactivo, encontrando al keroseno como el disolvente más adecuado [12]. 
 En este caso al ser un extractante solvatante y realizar la extracción de níquel a 
través de la formación de un complejo neutro no se van a producir cambios de pH de la 
disolución acuosa, por lo que no se utilizaron disoluciones tampón para regular el pH. 
Sin embargo, el pH de la disolución acuosa fue controlado, al igual que en el caso 
anterior, antes y después de realizar la extracción del metal. Las condiciones químicas 
utilizadas en este caso fueron las mismas que para el DEHPA, con el mismo rango de 
pH, relación de volúmenes y concentración de reactivos en la disolución acuosa, 
aunque en este caso no se adicionó tampón. La concentración de TBP utilizada fue de 
0,05 M disuelto en keroseno. De este modo, al igual que para el caso anterior, la 
relación molar TBP:Ni que se obtenía era de 2940, lo que aseguraba un exceso de 










 1,2-CHBBH como agente extractante 
 
 En primer lugar se sintetizó este extractante no comercial, siguiendo los pasos 
descritos en la bibliografía por García-Vargas y col. [2], que aparecen en el Anexo A.2. 
Como podemos comprobar en la figura II.4 en dicha síntesis se hace reaccionar un mol 
de la cetona cíclica, en este caso la 1,2-ciclohexanodiona con 2 moles de la bisbenzoil-
hidracida.    
 






Figura II.4. Reacción de síntesis de la 1,2-ciclohexanodiona bis-benzoil hidrazona 
(CHBBH).○ átomo de C,● átomo de N, ● átomo de O. 
 
Una vez sintetizado el reactivo no comercial, se realizó un estudio de 
solubilidad del mismo en diferentes disolventes, para asegurar la estabilidad del 
reactivo en la fase orgánica. La concentración de reactivo utilizada para ver su 
solubilidad se mantuvo en el rango de 0,5 a 7 mmol·l-1. Los disolventes que se 
probaron fueron: tolueno, dodecano, hexano, keroseno, dihexileter y octanol. El 
estudio se realizó disolviendo la cantidad necesaria del reactivo con un modificador de 
matriz para mejorar su solubilidad en la disolución orgánica. Los modificadores de 
matriz utilizados fueron: acetona, metanol, etanol, dimetilformamida, dodecanol, 
hexanol, tributilfosfato y propanol. Una vez disuelto se estudió la estabilidad de la 
disolución con el paso del tiempo, para así poder ver por cuantos días era estable la 
disolución a utilizar en los siguientes estudios.  
 
         
1,2-ciclohexanodiona 
+ 2 H2O 
+  2 
Bisbenzoil hidracida 1,2-ciclohexanodiona bisbenzoil hidrazona 




Los experimentos de extracción líquido-líquido se realizaron de la misma 
forma que en los anteriores estudios. Las muestras acuosas se prepararon con 1 mg·l-1 
de níquel, 35 g·l-1 NaCl y la disolución reguladora utilizada fue HEPES a una 
concentración final en la muestra de 0,25 M, siendo el rango de pH estudiado en este 
caso entre 6 y 9. Al igual que en el caso de las extracciones realizadas con el agente 
extractante DEHPA se midieron los valores de pH antes y después de las extracciones, 
para asegurar que el pH del medio no ha sido modificado y por consiguiente las 
especies en la muestra permanecen invariables. La concentración de reactivo utilizada 
en la disolución orgánica fue de 3 mM para garantizar el exceso de agente extractante 
en la disolución orgánica. Con este exceso de reactivo se obtiene una ratio molar de 
aproximadamente 176 (CHBBH:Ni).  
 
Extracción y reextracción líquido-líquido 
 
Las extracciones se realizaron usando tubos de vidrio en los que se añadieron 5 
mililitros de la muestra acuosa de 1 mg·l-1 de níquel en el rango de pH estudiado en 
cada caso y 5 mililitros de la disolución orgánica preparada como se explicó 
anteriormente para cada extractante utilizado. Una vez que las disoluciones están en los 
tubos éstos se cierran herméticamente y se colocan en un agitador como el que se 
muestra en la figura II.5, donde se mantienen durante 30 minutos con una agitación 
constante. 
Finalizada la agitación, se dejan en reposo los tubos para que se separen bien 
las dos fases. Una vez que la separación se ha producido, se elimina la fase orgánica de 
cada tubo, siendo la fase acuosa almacenada hasta su análisis por espectroscopía de 
absorción atómica con llama (F-AAS) mediante el equipo que se muestra en la figura 
II.6.  
 






Figura II.5. Agitador de tubos utilizado para los procesos de extracción y reextracción. 
 
Antes de proceder a la determinación de níquel en las muestras acuosas se 
comprobó el pH de las mismas, ya que durante la extracción con los agentes 
extractantes ácidos se ha podido producir un transporte de protones de la fase orgánica 
a la acuosa, tal y como se ha explicado anteriormente al describir los sistemas en 
estudio.  
Para calcular el porcentaje de extracción (E) se midió la concentración de 












                                       (II.4) 
 
donde [Ni]i representa a la concentración inicial de níquel presente en la muestra y 
[Ni]f es la concentración medida en la muestra al finalizar la extracción. 
 





Figura II.6. Espectrómetro de absorción atómica utilizado para medir la fase acuosa. 
 
Posteriormente, se realizó un estudio de la concentración de extractante en la 
disolución orgánica para cada extractante bajo las condiciones optimizadas 
anteriormente de pH, concentración de tampón y solubilidad de la disolución orgánica. 
Estas concentraciones de reactivo estuvieron en un rango entre 25 y 100 mmol·l-1 de 
DEHPA disuelto en keroseno y entre 1 y 7 mmol·l-1 de 1,2-CHBBH disuelto en tolueno 
con un 2% de DMF.   
Una vez seleccionadas las variables óptimas de extracción para cada sistema se 
realizaron los experimentos de reextracción del metal desde la fase orgánica una vez 
cargada, utilizando distintas concentraciones de ácido nítrico. Para ello, tras el proceso 
de extracción se tomó la disolución orgánica y se puso en contacto con el mismo 
volumen de disolución ácida. Tras la extracción se midió la concentración de níquel en 
la disolución acuosa y se obtuvo el porcentaje de níquel transportado. Calculado con la 
ecuación II.5.  













R                                              (II.5) 
 
donde [Ni]r es la medida en la disolución acuosa después de la extracción y la [Ni]e es 
la concentración presente inicialmente en la disolución orgánica. Por último se 
determinó la influencia de la concentración de ácido nítrico en la disolución 
reextractante en un rango de 0,1 a 1 mol·l-1 para los extractantes estudiados. 
 
Efecto de los ligandos mayoritarios presentes en aguas naturales 
 
 Una vez seleccionadas las condiciones óptimas de extracción se procedió a 
estudiar el efecto de los principales ligandos tanto inorgánicos como orgánicos 
presentes en aguas naturales. Como ejemplo de ligando inorgánico se utilizó el cloruro, 
debido a su importancia en las aguas marinas [14]. Por otro lado, como representante 
de los ligandos orgánicos se seleccionaron los ácidos húmicos (AH). Los intervalos de 
concentración utilizados para estos ligandos fueron de 5-25 g·l-1 de Cl- y de 15-100 
mg·l-1 de AH, cubriendo así los niveles naturales más frecuentes. 
Para cada concentración de ligando se realizó una extracción en las 
condiciones óptimas y se calculó el porcentaje de extracción con la ecuación II.4. En el 
caso de los ligandos orgánicos se repitieron las extracciones después de eliminar la 
materia orgánica de las muestras mediante oxidación en un digestor de radiación UV 
siguiendo el procedimiento descrito en el anexo A.3. De este modo pudría establecerse 
los efectos producidos por los complejos orgánicos. 
 Por último se calcularon las concentraciones teóricas de las distintas especies 
de níquel en presencia de los ligandos orgánicos e inorgánicos mediante el programa 
WinHumic V, que utiliza el modelo V desarrollado por Edward Tipping en los años 90 
[15]. Estos datos teóricos se compararon con los resultados experimentales obtenidos 
mediante los procesos de extracción. 






 En este apartado se recogen los resultados obtenidos a partir de los 
experimentos descritos en el desarrollo experimental. 
 
Selección del agente extractante 
 
A continuación se presentan los resultados obtenidos para cada uno de los 
extractantes utilizados en las condiciones estudiadas con el objeto de obtener dos 
sistemas químicos para la determinación de níquel en aguas naturales, uno para la 
concentración total y otro para poder diferenciar entre las distintas especies formadas 
de níquel. 
 
DEHPA como agente extractante 
 
Como se ha comentado, en primer lugar se estudió el porcentaje de extracción 
obtenido para un rango de pH entre 1 y 9 en muestras salinas tamponadas con una 
disolución de acético/acetato. 
Los resultados obtenidos para el primer estudio realizado con este reactivo son 
los que aparecen en la figura II.7, en la que se han representado los valores de 
porcentaje de extracción de níquel obtenidos para los distintos pH estudiados. Las 
barras de error se corresponden con la desviación estándar de dos réplicas distintas del 
mismo experimento. 
Como puede observarse en la figura, la extracción fue prácticamente 
cuantitativa para valores de pH superiores a 5. Sin embargo, al comprobar el pH de las 
muestras después de las extracciones se observó una disminución de pH hasta un valor 
de 4,5-5 para valores superiores a 5, como puede observarse en la figura II.8, donde 
∆pH representa la diferencia entre el valor del pH final e inicial. Es por ello que estos 





resultados no permiten establecer cuál es el comportamiento del reactivo para los 













Figura II.7. Variación del porcentaje de extracción de níquel frente al pH de 
la disolución acuosa. Disolución acuosa: 1 mg·1-1 Ni; 0,1 M Ac/AcH; 35 g·l-1 
NaCl; Disolución orgánica: 0,05 M de DEHPA en keroseno. 
 
Sin embargo los resultados de la figura II.7 indican que el pH adecuado para 
obtener una extracción completa del níquel presente en la muestra con este reactivo es 
cercano a 5, como se ha visto en otros trabajos realizados con DEHPA [3,4,16]. 
Estos resultados hacen patente el notable contra transporte de protones que se 
produce hacia la muestra, por lo que es necesario el estudio de otros tampones más 
adecuados para realizar la extracción de níquel a estos valores de pH de 6 a 9. De este 
modo, podemos ver si este reactivo es adecuado o no para realizar estudios de 
especiación de níquel en muestras de aguas naturales. 
 





Figura II.8. Variación de pH observada durante el proceso de extracción 
para distintos pH iniciales de las muestras. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 
0,1 M Ac/AcH; 35 g·l-1 de NaCl; Disolución orgánica: 0,05 M de DEHPA 
en keroseno.  
 
 Para evaluar el funcionamiento del sistema para pH entre 6-9 se probó a 
tamponar la muestra con los tampones MES (5,5-6,7) y HEPES (7,2-7,8), manteniendo 
las mismas condiciones que en el estudio anterior. 
En primer lugar se estudió el porcentaje de extracción para muestras 
tamponadas con MES mostrándose los resultados en la figura II.9. 
Como se observa en la figura, la extracción de níquel fue completa 
independientemente del pH de la muestra. Sin embargo, al controlar los valores de pH 
en las muestras después de las extracciones se pudo observar el mismo efecto que 
cuando se utilizó el tampón acético-acetato. Es decir, los valores de pH sufren una 
disminución hasta un valor de 5,5, dándose una extracción completa al ser este el valor 


































Figura II.9.  Variación del porcentaje de extracción de níquel frente a 
pH de la muestra tamponada con MES.  Variación de pH producido 
durante el proceso de extracción de níquel. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 
35g·l-1 NaCl; 0,01 M MES; Disolución orgánica: 0,05 M de DEHPA en 
keroseno. 
 
Posteriormente, se utilizó HEPES para tamponar las muestras con un rango de 
pH óptimo más adecuado para los valores que se quieren estudiar. Se probaron tres 
concentraciones de HEPES para preparar las muestras: 0,01 M, 0,1 M y 0,25 M, siendo 
esta última concentración de HEPES la que mejor controlaba el pH, como puede 
comprobarse en la tabla II.1. 
En la figura II.10 se muestran los resultados obtenidos de porcentaje de 
extracción cuando la muestra se tampona con HEPES hasta una concentración final de 
0,25 M, pudiendo observar una disminución drástica del porcentaje de extracción a 
partir de valores de pH mayores a 6 sin que exista alteración del pH inicial de la 















∆pH ∆pH ∆pH 
5,9 -2,1 -1,1 -0,9 
6,6 -2,3 -1,1 -1,1 
7,1 -2,3 -1,3 -0,3 
7,6 -2,2 -0,7 -0,3 
8,0 -2,5 -0,7 -0,3 
9,0 -3,2 -1,3 -0,7 
Tabla II.1. Variación de pH observado durante el proceso de 
extracción de níquel para las distintas concentraciones de tampón 
HEPES utilizadas. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 35 g·l-1 NaCl; 




















Figura II.10.  Variación del porcentaje de extracción de níquel frente al pH para 
muestras tamponadas con HEPES.  Variación de pH producido durante el 
proceso de extracción de níquel. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 35g·l-1 NaCl; 0,25 
M HEPES; Disolución orgánica: 0,05 M de DEHPA en keroseno. 
 









El aumento observado a pH 9 puede ser debido a la precipitación del metal en 
forma de hidróxidos, que no son cuantificados al realizar la medida con el equipo de 
absorción atómica por llama. Esto puede ser explicado por la forma en la que se mide 
la muestra, debido a que al finalizar la extracción estos  precipitados han podido quedar 
en la interfase formada acuosa:orgánica habiendo sido retirados de la muestra al 
eliminar la fase orgánica y por tanto no se cuantifica ese níquel en la medida de la 
concentración final resultando en una aparente extracción del metal.  
Los resultados obtenidos nos indican que la extracción con DEHPA no puede 
ser usada a pH próximos al de las aguas naturales y por tanto no podría ser aplicado el 
sistema para la separación de fracciones lábiles. Sin embargo, como se ha visto en 
ocasiones anteriores, es posible su uso para cuantificar contenidos totales de níquel una 
vez que se ajuste el pH en un rango de 4,5-5,5 [4]. 
 
TBP como agente extractante 
 
Una vez establecida la aplicación de DEHPA para extraer níquel total se 
intentó encontrar un extractante que no modificara el pH de las muestras y pudiera 
utilizarse en estudios de especiación. Para ello, se probó en primer lugar el uso de un 
agente solvatante, el TBP. Los experimentos se realizaron con una concentración de 
cloruro sódico en las muestras sin tamponar de 35 g·l-1, actuando así el cloruro como 
especie co-extraída. La concentración utilizada de TBP fue de 0,05 M disuelto en 
keroseno. En la figura II.11 se observan los porcentajes de extracción obtenidos para 
distintos pH.  
Aunque durante la extracción no se modificó el pH de las muestras, el níquel 
transportado a la disolución acuosa fue insignificante. Este fenómeno fue observado 
por Pospiech y col. al estudiar el comportamiento frente a la extracción de varios 
metales en medio ácido clorurado con TBP disuelto en keroseno, encontrando que el 
Fe(III) fue el metal mayoritariamente extraído con un 99% de extracción, seguido de 




Mn(II), Ni(II), Cu(II) y Co(II) con un 11,2; 5,63; 4,1 y 8,7%, respectivamente [17]. 
Esto puede ser explicado debido a que bajo las condiciones de estudio el Fe(III) forma 
varios cloro-complejos, como FeCl2-, FeCl2
+, FeCl3, que podrían ser extraídos por el 
TBP, mientras que el níquel sólo forma un complejo catiónico con cloro (NiCl+) más 
débil [18].  En vistas de que el TBP no podía tampoco aplicarse a la extracción de Ni al 
pH de las aguas naturales, como alternativa se probó como agente extractante un 
reactivo no comercial, el 1,2-ciclohexano bisbenzoilhidrazona (1,2-CHBBH), que ya 
había demostrado anteriormente su capacidad para la extracción de metales en 













Figura II.11. Variación del porcentaje de extracción de níquel frente a 
pH. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 35 g·l-1 de NaCl; Disolución orgánica: 










1,2-CHBBH como agente extractante 
 
En primer lugar se realizó la síntesis del reactivo siguiendo los pasos descritos 
en el Anexo A.2. Posteriormente, se preparó una disolución 1,15·10-4 M del reactivo 
sintetizado en una disolución acuoetanólica al 4% de etanol y pH =12,41. Se realizó el 
espectro UV-VIS de dicha disolución, que aparece en la figura II.12, y se comparó con 
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Figura II.12. Espectro UV-VIS de una disolución 1,15·10-4 M de 1,2-CHBBH en 
medio acuoetanólico al 4% de etanol y pH =12,41. 
 
Como se observa en la figura II.12 el espectro coincidió con el descrito 
anteriormente, presentando dos picos, uno a 289 nm y otro a 335 nm. 
Una vez comprobada la validez de la síntesis se realizaron distintas pruebas de 
solubilidad del reactivo en varios disolventes orgánicos 
 
 




Pruebas de solubilidad 
 
Los resultados de las pruebas de solubilidad del reactivo en los disolventes 














Acetona 20 No se disuelve   
Metanol 5 2 mM 
Presenta 
turbidez 
Etanol 5 4 mM 
A los dos días 
precipita 
1 2 mM 




2 7 mM 
Estable una 
semana 
Dodecano Dodecanol 10 No se disuelve - 
Octanol - - No se disuelve - 
Hexano Hexanol 7 0,4 mM 
Al día siguiente 
precipita 





Dimetilformamida 2 2 mM 
Al día siguiente 
precipita 
Octanol Propanol 10 0,5 mM 
Al día siguiente 
precipita 
Tabla II.2. Pruebas de solubilidad realizadas para el reactivo 1,2-CHBBH. 
 
Como se observa en la tabla en todos los casos fue necesario el uso de un 
modificador de matriz para poder disolver el reactivo y garantizar la estabilidad del 
mismo en la disolución orgánica. No obstante se intentó que la cantidad de 
modificador fuera la menor posible para evitar su disolución en la fase acuosa durante 
las extracciones, especialmente con aquellos con mayor solubilidad como la DMF, 
acetona, etanol, etc.  





De los distintos disolventes que se probaron dos de ellos, octanol y dodecano, 
no consiguieron disolver al reactivo, al igual que la mezcla tolueno:acetona al 20% que 
ni siquiera podía disolver concentraciones tan bajas como 0,5 mM. Del resto de 
pruebas realizadas muchas disoluciones fueron inestables apareciendo precipitados al 
cabo de 24 horas, como la mezcla hexano:hexanol al 7%, keroseno:tolueno (1:3) con 
DMF al 2%, octanol con propanol al 10% y tolueno con DMF al 1%. 
Las disoluciones que presentaron mejor estabilidad y solubilidad del reactivo 
en la disolución fueron las preparadas en tolueno al 2% DMF y keroseno al 50% de 
TBP. Sin embargo, ésta última precisa una cantidad de modificador de matriz muy 
elevada y podría darse la formación de moléculas asociadas entre el TBP y el 1,2-
CHBBH que disminuyan la efectividad de la extracción del metal. Este hecho fue 
observado anteriormente por Gajda y col. en la extracción de níquel y cobalto con 
mezcla de DEHPA/TBP cuando utilizaban cantidades elevadas de TBP, probablemente 
debido a que el par de electrones libres del átomo de oxígeno de la molécula de TBP 
forma un puente de hidrógeno con el grupo hidroxilo de la molécula del DEHPA [19]. 
En nuestro caso el puente de hidrógeno podría producirse con el grupo amino (-NH-) 
presente en la molécula del 1,2-CHBBH, por este motivo se eligió el tolueno al 2% de 
DMF como disolvente más adecuado para el 1,2-CHBBH. 
 
Pruebas de extracción 
 
Al igual que con el DEHPA y el TBP se realizaron pruebas de extracción con 
el 1,2-CHBBH con muestras salinas tamponadas con HEPES en el rango 5-9, ya que se 
trataba de buscar la aplicación del reactivo al pH de las aguas naturales para estudios 
de especiación puesto que el sistema Ni-DEHPA funcionaba para la extracción de los 
contenidos totales. Los resultados obtenidos se muestran en la figura II.13, en la que se 
observan porcentajes de extracción bajos para valores de pH cercanos a 6, aumentando 




los mismos conforme aumenta el pH de la muestra hasta conseguir el 100% de 













Figura II.13. Variación del porcentaje de extracción de níquel frente a pH. 
Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni, 0,25 M de HEPES; 35g·l-1 de NaCl; 
disolución orgánica: 3 mM de CHBBH en tolueno (2% DMF). 
 
 Al medir el pH después de la extracción se comprobó que no se producían 
cambios en el mismo durante el proceso de extracción. Este hecho implica que el 
sistema de extracción basado en el 1,2-CHBBH como agente extractante permite el 
transporte de níquel en muestras a pH natural, pudiendo por tanto ser aplicado en 
estudios de especiación. 
 A la vista de los resultados obtenidos en los estudios previos de extracción se 
decidió estudiar el efecto de los distintos parámetros más influyentes en la extracción 
para los sistemas Ni-DEHPA y Ni-CHBBH pensando en su aplicación para la 
determinación de contenidos totales de níquel y de distintas especies de dicho metal, 
respectivamente. 





 Estudio de los sistemas de extracción Ni-DEHPA y Ni-CHBBH  
 
 Una vez seleccionados los sistemas de extracción se estudió el efecto de los 
parámetros químicos de extracción, así como para el caso del sistema Ni-CHBBH la 
influencia de los ligandos orgánicos e inorgánicos mayoritariamente presentes en las 
aguas naturales. 
 
 Efecto de los parámetros químicos en la extracción 
 
 Después de realizar el estudio de la viabilidad de los sistemas químicos y 
habiendo establecido el valor de pH óptimo de cada sistema, se analizó el efecto de la 
concentración de reactivo en la disolución orgánica y la concentración de ácido en la 
disolución de reextracción para cada uno de ellos.  
 
Sistema de extracción Ni-DEHPA  
 
 En primer lugar se estudió el efecto de la concentración de DEHPA (25 a 100 
mM) en la extracción, mostrándose los resultados obtenidos en la figura II.14.  
Como se observa en la figura, el porcentaje de extracción aumenta rápidamente 
con el aumento de la concentración de DEHPA, siendo prácticamente del 100% a partir 
de una concentración de 0,05 M del extractante. De hecho, Belkhouche y col. 
encontraron que con una concentración de este reactivo tan baja como 0,006 M, 
utilizando como disolvente n-heptano, ya obtenían una extracción de Ni(II) de un 83% 
para pH 6 y de un 94% para pH 4 [4]. Por tanto los siguientes experimentos se 
realizaron utilizando una concentración de DEHPA de 0,05M. 
 
















Figura II.14. Efecto de la concentración de DEHPA en la extracción de 
níquel en el sistema Ni-DEHPA. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,1 M de 
Ac-/AcH; pH 5; Disolución orgánica: DEHPA disuelto en keroseno. 
 
En segundo lugar se estudió la reextracción del metal desde la fase orgánica en 
la que se había extraído el níquel previamente utilizando distintas concentraciones de 
ácido nítrico (0,05 a 1M). Los resultados obtenidos se muestran en la figura II.15, 
pudiendo observar que se extrajo todo el níquel contenido en la fase orgánica 
independientemente de la concentración de ácido utilizada.  
Por ello, una concentración de ácido de 0,05 M fue suficiente para obtener la 
reextracción completa del metal. 
Teniendo en cuenta los resultados obtenidos podemos resumir las condiciones 
de extracción del sistema Ni-DEHPA para su uso en la determinación de contenidos 
totales en aguas naturales en la tabla II.3. 
 


















Figura II.15. Efecto de la concentración de ácido nítrico en la reextracción 
de Ni en el sistema Ni-DEHPA. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 35g·l-1 de 
NaCl; 0,1 M Ac/AcH; pH 5; Disolución orgánica: 0,05 M de DEHPA en 
keroseno. 
 
Disolución acuosa (muestra) 
pH = 5 
[Ac-/AcH] = 0,1 M 
Disolución orgánica [DEHPA] = 50 mM disuelto en keroseno 
Disolución de reextracción [HNO3] = 0,05 M 
 
Tabla II.3. Condiciones de extracción del sistema Ni-DEHPA para la 
determinación de contenidos totales de níquel en aguas naturales. 
 
Posteriormente, se trató de trasladar el sistema de extracción estudiado a un 
sistema de membranas líquidas que permita la extracción y reextracción de níquel de 
manera simultánea. Al existir un sistema para la determinación de la concentración 
total de níquel en muestras de aguas de mar utilizando membranas líquidas de volumen 




con DEHPA [20], se pasó directamente este sistema químico a un sistema de 
membranas líquidas soportadas con capilares de fibra hueca. 
 
Sistema de extracción Ni-CHBBH 
 
 Al igual que en el sistema Ni-DEHPA se estudió en primer lugar el efecto de la 
concentración del extractante 1,2-CHBBH (1 a 7 mM) en la extracción. Como se puede 
comprobar en la figura II.16 se obtuvo una extracción cuantitativa del metal para todas 













Figura II.16. Efecto de la concentración de 1,2-CHBBH en la extracción de 
Ni en el sistema Ni-CHBBH. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M de 
HEPES;  35 g·l-1 de NaCl; pH 8; Disolución orgánica: 1,2-CHBBH en 
tolueno (2% DMF). 
 
A continuación se procedió, al estudio de la reextracción de níquel a distintas 
concentraciones de ácido nítrico. Los resultados de este estudio se muestran en la 
figura II.17, donde se observa que, al igual que para el sistema Ni-DEHPA, la 
reextracción de níquel fue completa e independiente de la concentración de ácido 





presente en la disolución receptora. Se decidió por tanto utilizar una concentración de 
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Figura II.17. Efecto de la concentración de ácido nítrico en la re-extracción 
de Ni con el sistema Ni-CHBBH. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 35 g·l-1 de 
NaCl; 0,25 M de HEPES; pH 8; disolución orgánica: 3 mM de CHBBH 
disuelto en tolueno (2% DMF). 
 
 Así, las condiciones del funcionamiento del sistema de extracción se resumen 
en la tabla II.4. 
 
 Disolución acuosa 
(muestra) 
pH = 8 
[HEPES] = 0,25 M 
Disolución orgánica 
[1,2-CHBBH] = 3 mM disuelto en tolueno 
(2% DMF) 
Disolución de reextracción [HNO3] = 0,5 M 
Tabla II.4. Condiciones de extracción del sistema Ni-CHBBH para estudios de 
especiación de níquel en muestras de aguas naturales. 
 




Debido a que este sistema será utilizado para la separación de distintas 
fracciones de níquel en aguas naturales se estudió la influencia de distintos ligandos en 
el sistema. 
 
Efecto de los ligandos inorgánicos en el sistema Ni-CHBBH 
 
 Como se ha comentado anteriormente, como ejemplo de ligando inorgánico se 
eligió el cloruro dada su significación en los ecosistemas acuáticos, especialmente en 
los marinos y estuáricos. Para ello se realizaron las extracciones de níquel utilizando el 
sistema Ni-CHBBH, adicionando diferentes concentraciones de cloruros a la muestra 
en el rango 0 a 25 g·l-1. En la figura II.18 se pueden observar los resultados obtenidos 


















Figura II.18. Efecto del ligando cloruro en el sistema de extracción Ni-
CHBBH. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M de HEPES; pH 8; disolución 
orgánica: 3 mM de CHBBH disuelto en tolueno (2% DMF). 
 





Como se puede apreciar en la figura II.18, la eficiencia de la extracción fue 
independiente de la concentración de cloruros presente en la muestra. Estos resultados 
muestran que el níquel que se encuentra formando complejos con los cloruros en las 
disoluciones acuosas podría ser extraído por el sistema. Como se observa en los datos 
de especiación de la tabla II.5 obtenidos a partir del programa WinHumic V, la 
presencia de complejos clorurados de níquel en las muestras llegan a suponer el 28% 
del total de níquel en aquellas de mayor salinidad y sin embargo todo el níquel es 
transportado a la fase orgánica. Esto puede deberse bien a la extracción directa del 
complejo o bien a una mayor estabilidad del complejo Ni-CHBBH que el NiCl+, que 
haría que se formara preferentemente este complejo. De hecho, Byrne y col. basándose 
en la clasificación realizada por Turner donde define al níquel como catión que forma 
complejos débiles con los principales iones presentes en el agua de mar, como el 
NiCl+, con valores de logβ de -0,49 [21].  
 
[Cl-], g·l-1 [Ni2+]·105, M [NiCl+]·106, M [Ni(OH)2]·10
9, M [NiOH+]·108, M 
0 1,69 0,00 6,89 12,50 
5 1,52 1,69 4,78 9,67 
10 1,42 2,74 4,46 9,03 
15 1,34 3,54 3,34 7,53 
21 1,26 4,34 2,89 6,81 
25 1,22 4,75 2,69 6,47 
Tabla II.5. Datos teóricos de la especiación de níquel en muestras acuosas a pH 8 para 
distintas concentraciones de NaCl.  
 
Teniendo en cuenta estos resultados, parece posible la aplicación de este 
sistema a muestras tanto salinas como no salinas debido a que la salinidad no va a 
afectar a la extracción del metal. 
 




 Efecto de los ligandos orgánicos en el sistema Ni-CHBBH 
 
Para estudiar el efecto causado por la presencia de ligandos orgánicos en el 
sistema de extracción se realizó la adición de diferentes concentraciones de la sal 
sódica de ácidos húmicos a las muestras antes de extraerlas, en un rango de 
concentración de 15-100 mg·l-1. Una porción de esas muestras fue digerida con 
radiación UV (Anexo A.3) y extraída posteriormente con el sistema propuesto, 
mientras que otra porción fue extraída directamente. De este modo se establece si el 
efecto producido por la presencia de los ácidos húmicos se debe a la formación de 
complejos orgánicos que al ser destruidos permitirían eliminar dicho efecto. Los 
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Figura II.19. Efecto de los ácidos húmicos en el sistema de extracción Ni-
CHBBH. ♦: Muestras sin digerir. ■: Muestras digeridas. Disolución acuosa: 1 
mg·l-1 Ni; 0,25 M de HEPES; 35 g·l-1 de NaCl; pH 8; disolución orgánica: 3 
mM de CHBBH disuelto en tolueno (2% DMF).  
 





Como se observa en la figura II.19, el porcentaje de níquel extraído disminuye 
al aumentar la concentración de ácidos húmicos presente en las muestras, llegando 
incluso a producir un descenso del 20% para una concentración de ácidos húmicos de 
100 mg·l-1 en comparación con el porcentaje de níquel extraído en ausencia de ácidos 
húmicos. Esto puede estar causado por la formación de complejos mayoritariamente 
aniónicos entre el níquel y los ácidos húmicos presentes en la muestra que no serían 
extraídos por el 1,2-CHBBH. De hecho, al romper dichos complejos mediante la 
destrucción oxidativa de la materia orgánica por digestión ultravioleta y realizar la 
extracción es posible conseguir porcentajes de extracción similares a los obtenidos 
cuando los ácidos húmicos no están presentes en la muestra, como se observa en la 
figura II.19. 
Estudios realizados en resinas de intercambio iónico muestran resultados 
similares al obtenido con extracción líquido-líquido, encontrando que al aumentar la 
concentración de carbono orgánico disuelto (COD) en la muestra disminuye la 
concentración de níquel que puede ser retenido en la resina debido a la formación de 
complejos orgánicos no lábiles [22,23]. En el caso del sistema en estudio los complejos 
orgánicos formados podrían disminuir el níquel que podría ser extraído por el 1,2-
CHBBH. 
Para establecer la relación existente entre el porcentaje de extracción obtenido 
en presencia de los ácidos húmicos y los complejos orgánicos formados por el níquel 
se calcularon los porcentajes de las distintas especies de níquel  presentes en la muestra 
en equilibrio con el programa WinHumic V. En la tabla II.6 aparecen las 
concentraciones calculadas de las especies de níquel mayoritarias presentes en las 








 [AH], mg·l-1 [Ni2+]·105, M [NiCl+]·106, M [Ni-AH]·106, M 
0 1,26 4,34 0 
15 1,17 4,03 1,08 
30 1,09 3,75 2,04 
50 1,00 3,43 3,16 
75 0,90 3,09 4,35 
100 0,81 2,80 5,35 
Tabla II.6. Datos teóricos de las especies mayoritarias de níquel en el equilibrio 
según las distintas concentraciones de ácidos húmicos (AH). Disolución acuosa: pH 
= 8; 35 g·l-1 NaCl. 
 
 Como se puede observar en la tabla II.6, las concentraciones de las especies 
Ni2+ y NiCl+ disminuyen al aumentar la de ácidos húmicos, mientras que las de los 
complejos orgánicos aumentan. 
 De hecho, como muestra la figura II.20, se observó una relación lineal 
negativa entre la concentración de las especies orgánicas y el porcentaje de extracción 
de níquel. Además el coeficiente de correlación de Spearman calculado entre ambas 
variables fue de -1,00.  
 Este comportamiento indica que probablemente el sistema químico no extrae 
los complejos orgánicos que se forman entre el níquel y los ácidos húmicos (Ni-AH). 
Sin embargo, la cantidad de níquel que permanece en la disolución acuosa después de 
las extracciones es menor que la cantidad de complejos orgánicos formados calculada 
teóricamente, como puede observarse en la tabla II.7. 
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Figura II.20. Relación entre el porcentaje de extracción de níquel y la 
concentración de complejos orgánicos en la muestra.  
 
[AH], mg·l-1  Nir*, % Ni-AH**, % Nir/Ni-AH 
0 0,00 0,00 -- 
15 4,13 6,32 0,65 
30 6,57 11,95 0,55 
50 10,15 18,52 0,55 
75 15,10 25,51 0,59 
100 16,49 31,37 0,52 
(*) Níquel no extraído de la disolución acuosa, medido experimentalmente.  
(**) Níquel como complejos orgánicos en la disolución acuosa, calculados teóricamente. 
 
Tabla II.7. Porcentajes de níquel no extraído que permanece en disolución 
acuosa y su relación con la concentración de Ni-AH.  
 
 Teniendo en cuenta la relación calculada entre el níquel no extraído que queda 
en la disolución acuosa después de la extracción (Nir) y la concentración total de los 
complejos orgánicos (Ni-AH) es posible establecer que, una vez que se alcance el 




equilibrio, el 57,2 (±5,0) % de los complejos orgánicos son extraídos de la disolución 
acuosa. Este transporte de parte de los complejos orgánicos puede deberse a distintos 
procesos químicos. Por un lado, algunos complejos podría pasar a la disolución 
orgánica si poseen constantes de reparto favorables. En este sentido se ha observado la 
extracción pasiva de ciertos complejos orgánicos lipofílicos a la disolución orgánica 
en algunos sistemas de membranas líquidas [24]. Por otro lado, puede existir la 
posibilidad de que se formen complejos orgánicos cargados que pueden ser extraídos 
activamente por el 1,2-CHBBH. Finalmente, podría ocurrir la disociación competitiva 
de los complejos Ni-AH debido a que se vería favorecida la formación de los 
complejos de níquel con el agente complejante en la fase orgánica si presentaran 
mayores constantes de formación. En este sentido Mandal y col. estudiaron la cinética 
de disociación de los complejos orgánicos de níquel en aguas naturales, encontrando 
que entre el 30 y el 95% del níquel total se encontraba en las muestras formando 
complejos que eran fácilmente disociables [25]. Igualmente existen estudios que 
demuestran que una mayoría de los complejos orgánicos de cadmio y cobre que se 
forman en las aguas naturales son débiles [26]. En el caso del níquel estaríamos ante 
un porcentaje de complejos orgánicos más lábiles que podrían ser extraídos por el 
sistema con el extractante 1,2-CHBBH. Este hecho permitiría utilizar el sistema 
propuesto para separar y cuantificar las fracciones más lábiles de níquel de la 
disolución acuosa, las cuales suelen ser más fácilmente asimilables por los 
organismos. Por tanto, esta fracción de complejos inorgánicos y orgánicos lábiles 
representa una mejor aproximación de la cantidad de níquel biodisponible en las aguas 
naturales y su determinación es la mejor alternativa para estudiar los efectos que el 
níquel presente en el medio acuático puede tener sobre los organismos [27]. 
  Una vez establecido el efecto de los ácidos húmicos en la extracción se 
comprobó que la presencia de este ligando en la muestra no afectaba a la reextracción 
de níquel. Los resultados obtenidos se muestran en la figura II.21. 





 Como cabía esperar, la presencia de ácidos húmicos en la disolución cargada 
afecta al proceso de extracción del metal, pero una vez en la fase orgánica el proceso 
de reextracción resulta independiente del contenido inicial de materia orgánica en la 
muestra. Esto es debido a que en el proceso de extracción se extrae a la disolución 
orgánica el níquel como complejo Ni-CHBBH procedente de las especies lábiles tanto 
inorgánicas como orgánicas, que posteriormente puede ser reextraído sin problemas 















Figura II.21. Efecto de la concentración de ácidos húmicos en la 
reextracción de Ni con el sistema Ni-CHBBH. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 
Ni; 35 g·l-1 de NaCl; 0,25 M de HEPES; pH 8; disolución orgánica: 3 mM de 
CHBBH disuelto en tolueno (2% DMF). 
 
 Una vez seleccionados los sistemas químicos para el análisis de contenidos 
totales y de la fracción lábil y no-lábil de níquel en aguas naturales se procedió a su 
traslado a los sistemas de membranas líquidas (ML), ya que permiten aumentar los 
factores de preconcentración y realizar simultáneamente la extracción y reextracción. 




En el caso del sistema Ni-DEHPA se aplicó directamente a un sistema de 
microextracción en fase líquida con capilares de fibra hueca (HF-LPME) ya que existe 
un mayor conocimiento de este sistema en membranas líquidas de volumen [20]. Sin 
embargo, en el caso del sistema Ni-CHBBH se trasladó en primer lugar a un sistema 
de membrana de volumen (MLV) que permite un acceso más fácil a la disolución 
receptora y resulta más práctico para realizar un estudio en profundidad. Una vez 
establecidas las condiciones en el sistema de MLV se trasladó a un sistema de 
microextracción en fase líquida con capilares de fibra hueca (HF-LPME) que permite 
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Las membranas líquidas constituyen una herramienta de gran utilidad para 
desarrollar procesos de separación de una manera efectiva, a la vez que rápida y limpia, 
haciéndola de gran valía para sistemas enfocados al estudio de trazas y subtrazas de 
una gran diversidad de compuestos. Es por ello que en nuestro caso, y una vez 
seleccionados los sistemas químicos para el análisis de níquel se procedió al traslado 
del sistema Ni-CHBBH a las membranas líquidas de volumen. 
Como se ha explicado en la introducción teórica, las membranas líquidas de 
volumen suponen una interesante alternativa para separar y preconcentrar metales en 
aguas naturales debido a que presentan las siguientes ventajas sobre la técnica de 
extracción líquido-líquido: 
 Al ser un sistema de preconcentración permite determinar las bajas 
concentraciones de metales propias de las muestras medioambientales, 
permitiendo su análisis mediante técnicas asequibles como la espectrometría 
de absorción atómica [1]. 




 Los procesos de extracción y reextracción se producen en un sólo paso, por 
lo que se consigue reducir la manipulación de la muestra y por tanto evitar la 
contaminación de la misma durante el proceso. 
 Como sistema de separación permite eliminar los efectos de matriz durante 
la etapa de análisis.  
 El fácil acceso a las disoluciones acuosas, hace de las membranas líquidas 
de volumen (MLV) la configuración más útil para realizar estudios de 
optimización de sistemas químicos.  
 La amplia variedad de diseños con distintas relaciones de volúmenes entre 
la muestra y la disolución receptora permiten desarrollar sistemas que 
presenten mejores factores de preconcentración.  
El presente estudio se ha basado en el estudio de extracción líquido-líquido 
previo, y ha consistido fundamentalmente en un proceso de optimización, mediante 
metodología univariante, del sistema en membranas líquidas de volumen, 
concretamente de los parámetros químicos que más influyen en la extracción, como 
son la concentración de extractante disuelto en la fase orgánica y la concentración de 
ácido en la disolución receptora. Posteriormente se optimizaron los parámetros 
hidrodinámicos, como la velocidad de agitación. Una vez establecidas las condiciones 
óptimas se estudió el efecto de los distintos ligandos tanto orgánicos como inorgánicos 
que se encuentran presentes en las aguas naturales de forma mayoritaria. Finalmente, 
en las condiciones optimizadas previamente se estudió la eficiencia de la extracción. 
 
III.II. DESARROLLO EXPERIMENTAL 
 
Al igual que en el capítulo anterior se describen en primer lugar las 
condiciones experimentales en las que se realizaron cada uno de los experimentos 
necesarios para desarrollar el sistema de membranas líquidas de volumen utilizando el 




1,2-CHBBH como agente extractante. En un apartado posterior se detallan los 
resultados obtenidos a partir de estos experimentos. 
 
Descripción de la celda 
 
Los experimentos que se exponen a continuación fueron realizados con una 
celda de vidrio de fabricación propia como la que se muestra en la figura III.1. 
 
                                                                                       
 
                                                                                     
                                                                                 
                                                                                                                            
 
                                                                                       
                                                                                                                                
 
 
Figura III.1. Celda de membrana líquida de volumen. 
 
 El sistema consiste en dos vasos concéntricos, encontrándose en el exterior la 
disolución cargada y en el interior la disolución receptora. En este caso el volumen de 
disolución receptora fue de 23,5 ml y el de muestra de 38 ml, lo que permitía conseguir 
un factor de preconcentración de hasta 1,6. Ambas disoluciones acuosas se mantienen 
en contacto a través de la disolución orgánica que se encuentra sobre ellas, la cual 
contiene el extractante utilizado (1,2-CHBBH) disuelto en tolueno al 2% de DMF. De 
este modo el metal es extraído de la muestra hacia la fase orgánica donde se forma el 
complejo Ni-CHBBH, el cual difunde hacia la fase receptora donde se produce la 












               Ni2+(ac) + 2 HR (org)        NiR2 (org) +2 H
+
(ac)                          (III.1) 
 
donde HR representa al reactivo 1,2-CHBBH. Para facilitar los intercambios en la 
interfase ambas muestras acuosas se someten a agitación mediante varias barras 
agitadoras magnéticas y un agitador magnético, reduciéndose de este modo los 
procesos asociados con la capa de difusión, a la vez que se aumenta el transporte por 
convección. El volumen de la disolución orgánica se eligió para que fuera el mínimo 
posible, 7 ml en este caso, y de este modo maximizar la velocidad de transporte del 
metal.     
 
Optimización del sistema  
 
 El parámetro elegido para realizar la optimización del sistema fue el 
coeficiente de permeabilidad (P) que permite cuantificar la eficiencia del transporte de 
níquel en función del flujo de masa a través de la membrana. Este parámetro 
desarrollado por Danesi y col. se encuentra relacionado con el flujo de materia (J) a 
través de la membrana líquida en un periodo de tiempo dado [2]. El flujo de materia J 









                                                (III.2) 
 
donde J representa el flujo del metal, [Ni2+]C y VC representan la concentración de 
níquel y el volumen en la disolución cargada, respectivamente y S el área efectiva de la 
membrana. A través de la ecuación anterior y sabiendo que la permeabilidad es 
definida como el cociente entre el flujo y la concentración del metal en la disolución 
cargada se puede deducir la ecuación III.3.  
 










Niln                                     (III.3) 
 
donde S es el área efectiva de la membrana, VC el volumen de la disolución cargada y 
[Ni2+]0 y [Ni
2+]C son las concentraciones de níquel en la disolución cargada a los 
tiempos 0 y t, respectivamente. De este modo, tenemos una relación lineal de la 
concentración de níquel en la disolución cargada frente al tiempo de extracción, 
pudiendo obtener el valor del coeficiente de permeabilidad a partir del valor de la 
pendiente de la recta de regresión obtenida. 
 En este caso, para obtener el coeficiente de permeabilidad se tomaron alícuotas 
de 1,6 ml de disolución receptora cada 30 minutos durante dos horas, siendo sustituidas 
por porciones nuevas de la disolución ácida. Las alícuotas tomadas se analizaron 
mediante espectroscopía de absorción atómica (AAS) para determinar el níquel que 
había sido transportado a cada tiempo y estimar la concentración de níquel que 
quedaba en la disolución cargada obteniendo a partir de ella el coeficiente de 
permeabilidad con la ecuación III.3, como se ha explicado previamente. 
Con el objetivo de maximizar el coeficiente de permeabilidad se realizó un 
estudio univariante del sistema, variando cada vez el valor de una de las variables de 
estudio mientras permanecían constante las demás. Entre las variables optimizadas se 
incluyeron tanto las variables químicas, tales como la concentración de extractante 
disuelto en la disolución orgánica y la concentración de ácido en la disolución 
receptora, como las hidrodinámicas.  
Las disoluciones cargadas utilizadas para llevar a cabo estas experiencias 
fueron preparadas con 1 mg·l-1 de níquel, 35 g·l-1 de cloruro sódico y pH 8. Las 
disoluciones se tamponaron con una disolución ácido 4-(2-hidroxietil)piperazina-N´-
(2-etanosulfónico) (HEPES) hasta una concentración final de 0,25 M y la cantidad 
necesaria de una disolución de hidróxido sódico 2 M  para alcanzar el pH deseado.  




Efecto de los ligandos 
 
Una vez establecidas las condiciones óptimas se procedió a estudiar el efecto 
de los ligandos presentes en la muestra en el transporte de níquel en términos de 
permeabilidad. Al igual que en el sistema de extracción líquido-líquido se utilizó para 
estudiar el efecto de los ligandos inorgánicos presentes en las aguas naturales el Cl- y 
como ejemplo de ligandos orgánicos los ácidos húmicos.  
Los experimentos se realizaron de forma análoga a los anteriores. En el caso de 
los ligandos orgánicos se analizó el carbono orgánico de cada muestra y se repitieron 
cada una de las experiencias tras una digestión UV de las mismas, tal como se explica 
en los Anexos A.3 y A.4, respectivamente. Al realizar estos análisis se encontró una 
relación AH:COD de 3:1, proporción que se corresponde con la definida en la 
bibliografía [3].  
 
Eficiencia de extracción  
 
En las condiciones óptimas de transporte se determinó la variación temporal de 
la eficiencia de la extracción (Ee) del sistema entendida como el porcentaje de níquel 
transportado a través de la membrana a un tiempo dado. Para ello, se realizó un estudio 
a lo largo de 24 horas de funcionamiento, en las condiciones optimizadas 
anteriormente y en ausencia de agentes complejantes. Cada hora se tomó una alícuota 
de 1,6 ml de disolución receptora hasta las 11 horas, tomando dos alícuotas más de 
control tras 23-24 horas de funcionamiento. A estas alícuotas recogidas durante todo el 
proceso se les determinó el contenido de níquel, a partir del cual se calculó el valor de 
la eficiencia de la extracción (Ee), que representa al porcentaje de níquel transportado, 
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donde mt es la masa de níquel transportada a través de la membrana a cada tiempo 
estudiado y mc0 es la masa de níquel inicial en la disolución cargada.  
Con el objetivo de mejorar la eficiencia de la extracción, se realizó el estudio 
de la influencia sobre este parámetro del disolvente y modificador de matriz utilizado 
en la disolución orgánica, así como del uso de distintos ácidos en la disolución 
receptora.  
Por último se estudió el efecto causado sobre la eficiencia de la extracción por 




A continuación se discuten los resultados obtenidos en los diferentes estudios 
realizados con el sistema de membrana líquida de volumen con el sistema químico 
elegido en el capítulo anterior, Ni-CHBBH, para determinar los contenidos de las 
distintas fracciones en muestras de aguas naturales. 
 
Optimización del sistema 
 
Como se ha explicado en el desarrollo experimental para la optimización del 
sistema de membrana líquida se estudió el efecto sobre el coeficiente de permeabilidad 
de las variables químicas e hidrodinámicas del sistema. 
La primera variable estudiada fue la concentración de reactivo (1,2-CHBBH) 
extractante en la membrana. Los experimentos se realizaron variando la concentración 
de reactivo en un intervalo entre 0,5 y 3 mM. La figura III.2 recoge los resultados 
obtenidos, pudiendo observar cómo se produce un incremento inicial del valor del 
coeficiente de permeabilidad al aumentar la concentración de reactivo.  
 





















Figura III.2. Efecto de la concentración de 1,2-CHBBH en el coeficiente 
de permeabilidad. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; 35 
g·l-1 NaCl; Disolución receptora: 0,7 M HNO3. 
 
Este comportamiento es debido a que existe una mayor relación molar 
CHBBH:Ni que favorece el transporte de los iones níquel a través de la membrana. Sin 
embargo, para concentraciones superiores a 2,5 mmol·l-1 se produce una disminución 
del transporte, posiblemente relacionada con la aparición de precipitados en la 
interfase, debido al aumento de la concentración del reactivo 1,2-CHBBH sin 
aumentar la proporción de modificador de matriz DMF. Este mismo comportamiento 
fue encontrado por Mendiguchía y col. para la separación y preconcentración de cobre 
con el reactivo DEHPA en un sistema de membrana líquida de volumen similar [1]. En 
su caso, el descenso del transporte del metal se debía al aumento de la viscosidad de la 
disolución orgánica al aumentar la concentración de reactivo en la misma. 
En vista de los resultados obtenidos, para posteriores experimentos se utilizó 
una concentración de 2,5 mmol·l-1 de 1,2-CHBBH. 




A continuación se procedió al estudio de la siguiente variable química del 
sistema, la concentración de ácido nítrico en la disolución receptora, en un intervalo 




















Figura III.3. Efecto de la concentración de ácido nítrico en el coeficiente 
de permeabilidad. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; 35 
g·l-1 NaCl; Disolución orgánica: 2,5 mM 1,2-CHBBH. 
 
Como se observa, el valor del coeficiente de permeabilidad experimenta un 
incremento gradual al aumentar la concentración de ácido nítrico hasta 1,5 M, a partir 
de la cual comienza a disminuir. Este comportamiento puede ser debido a que el 
aumento de concentración de ácido nítrico mantiene un gradiente de protones mayor 
que favorece el transporte de níquel según la ecuación de la extracción, sin embargo 
cuando la acidez es demasiado alta es posible que exista una 
disolución/descomposición parcial del reactivo que ralentiza su transporte. Otros 
autores observaron este comportamiento en sistemas similares para la determinación de 
cobre [1]. 




Por último, una vez que las variables químicas del sistema se optimizaron, se 
realizó el estudio de las condiciones hidrodinámicas del mismo, variando la velocidad 
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Figura III.4. Efecto de la velocidad de agitación en el coeficiente de 
permeabilidad. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; 35 g·l-1 
NaCl; Disolución orgánica: 2,5 mM 1,2-CHBBH; Disolución receptora: 1,5 M 
HNO3. 
 
Como se observa en la gráfica, el transporte de níquel mejoró al aumentar la 
velocidad de agitación, ya que se favorece la difusión del metal en el seno de la 
disolución acuosa hacia la interfase con la disolución orgánica, renovándola y 
mejorando con ello la difusión del mismo a través de la membrana líquida hacia la 
interfase orgánica/receptora. Sin embargo, para una velocidad de agitación de 600 rpm, 
ya se produce ocasionalmente la ruptura de la membrana, por lo que se seleccionó 500 
rpm como velocidad óptima de trabajo. Este comportamiento es similar al observado 
anteriormente en otros sistemas de membranas líquidas similares [1,4]. 




 Efecto de los ligandos 
 
Efecto de los ligandos inorgánicos 
 
El siguiente estudio se centró en establecer la influencia sobre el coeficiente de 
permeabilidad de los principales agentes complejantes presentes en el agua de mar, en 
primer lugar los ligandos inorgánicos utilizando como representativo el cloruro. Los 
experimentos se realizaron a lo largo de 2 horas en las condiciones optimizadas 























Figura III.5. Efecto de la concentración de cloruros en el coeficiente de 
permeabilidad. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; 
Disolución receptora: 1,5 M HCl; Disolución orgánica: 2,5 mM CHBBH. 
 
Como se puede observar existe una disminución de la permeabilidad cuando 
hay cloruros en la muestra, aunque esa disminución es la misma independientemente 
de la concentración de cloruros usada. Esta disminución podría estar relacionada con la 
formación del complejo monovalente NiCl+ que podría no ser extraído directamente 




por el agente extractante o cuya velocidad de transporte podría ser diferente a la de la 
especie Ni2+. Aunque en los experimentos de extracción líquido-líquido no se observó 
este comportamiento hay que tener en cuenta que el contacto entre la fase orgánica y la 
cargada en la membrana es mucho menor y que por tanto la relación efectiva entre las 
moléculas de metal y extractante también lo es, lo que podría influir en el transporte 
competitivo de la especie NiCl+ a través de la membrana líquida [5]. 
Si observamos los datos de especiación de níquel obtenidos teóricamente con 
el programa WinHumic V en la tabla III.1 podemos comprobar que la cantidad de la 
especie NiCl+ aumenta al aumentar la concentración de cloruro sódico en la muestra.  
 
[Cl-], [NiCl+]·106 [Ni2+]·105 [Ni(OH)2]·10
9 [NiOH+]·108 
g·l-1 M % M % M % M % 
0 0,0 0,0 1,7 99,2 6,9 0,0 0,1 0,0 
5 1,7 9,9 1,5 89,2 4,8 0,0 9,7 0,6 
15 3,5 20,8 1,3 78,7 3,3 0,0 7,5 0,4 
21,24 4,3 25,5 1,3 74,0 2,9 0,0 6,8 0,4 
25 4,8 27,9 1,2 71,6 2,7 0,0 6,5 0,4 
Tabla III.1. Datos teóricos de especiación calculados con el programa WinHumic V para 
distintas concentraciones de cloruro. 
 
Sin embargo, no existe una dependencia del coeficiente de permeabilidad con 
la concentración de estos complejos, ya que el efecto se traduce en una disminución del 
coeficiente de permeabilidad de un valor de 7,63·10-3 ± 0,43·10-3 a un valor medio de 
5,64·10-3 ± 0,36·10-3 cuando existen cloruros en el rango de 5 a 25 g·l-1. Para los 
valores de cloruros propios del agua de mar (21,24 g·l-1), esta disminución del 
coeficiente de permeabilidad se corresponde con un decrecimiento del 26% respecto a 
su valor en ausencia de cloruros, porcentaje que prácticamente coincide con el 
porcentaje de la especie NiCl+ en este tipo de muestras, como se observa en la tabla 




III.1. Este resultado confirmaría que esta especie podría no estar siendo extraída por el 
sistema, como se comentó anteriormente. 
 
Efecto de los ligandos orgánicos 
 
En el caso de los agentes complejantes orgánicos se estudió el efecto causado 
por la presencia de ácidos húmicos en las muestras. Como en el caso anterior, el 
estudio se realizó para distintas concentraciones de ácidos húmicos, y se repitió tras la 
eliminación de los mismos mediante digestión por radiación UV (Anexo A.3). Los 




















Figura III.6. Efecto de la concentración de los ácidos húmicos en el 
coeficiente de permeabilidad.; Disolución receptora: 1,5 M HCl; Disolución 
orgánica: 2,5 mM CHBBH; Disolución cargada: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M 
HEPES; 35 g·l-1 NaCl; pH 8, ■: sin digerir, : digeridas. 
 
Para establecer la relación existente entre los resultados de permeabilidad 
observados y los complejos orgánicos de níquel presentes en la muestra se recurrió a 




los datos de especiación teóricos obtenidos con el programa Winhumic V y que se 
muestran en la tabla III.2.  
 
[AH], mg·l-1 [Ni2+]·106,, M [NiCl+]·106, M [NiAH]·106, M 
0 12,3 4,3 0 
15 11,7 4,0 1,1 
50 9,9 3,4 3,2 
75 9,0 3,1 4,4 
100 8,1 2,8 5,4 
Tabla III.2. Datos teóricos de especiación de níquel para distintas concentraciones 
de ácidos húmicos.  
 
Como se comentó en el capítulo II, las concentraciones de las especies Ni2+ y 
NiCl+ disminuyen con el aumento de la concentración de ácidos húmicos en la 
muestra, mientras que los complejos orgánicos de níquel aumentan de forma 
proporcional a la disminución observada en el coeficiente de permeabilidad.  
Estos resultados podrían relacionarse con la existencia de complejos orgánicos 
que el sistema químico Ni-CHBBH no es capaz de extraer, es decir, complejos con 
constantes de formación lo suficientemente elevadas para no poder ser disociados para 
formar complejos con el 1,2-CHBBH y ser transportados por el sistema. Esto ya había 
sido observado en el sistema de extracción líquido-líquido, en el que aproximadamente 
el 50% de los complejos orgánicos formados no podían ser  transportados. 
 
Eficiencia de extracción  
 
Una vez establecidas las condiciones óptimas de transporte, se determinó la 
eficiencia del sistema de membrana en términos de la variación temporal del porcentaje 
de níquel transportado a través de la membrana a lo largo de 24 horas, mostrándose en 
la figura III.7 los resultados obtenidos. 
















Figura III.7. Variación temporal de la eficiencia de extracción. Disolución 
acuosa: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; Disolución orgánica: 2,5 mM 
1,2-CHBBH; Disolución receptora: 1,5 M HNO3. 
 
Como se observa en la figura el porcentaje de extracción aumenta rápidamente 
durante las primeras horas de funcionamiento del sistema haciéndose el transporte 
mucho más lento a partir de las 6-7 horas, y prácticamente invariable para tiempos 
mayores a 9 horas. Por esta razón se seleccionó este tiempo como el necesario para 
conseguir los mayores porcentajes de extracción, alcanzando la eficiencia de la 
extracción un valor del 49,8%. Aunque para este tiempo el transporte prácticamente ha 
finalizado, no es posible extraer todo el níquel presente en la disolución cargada inicial. 
Este hecho indica que existe una fracción de níquel en disolución que no llega 
hasta la disolución receptora, quedándose posiblemente en la disolución cargada o en 
la orgánica, probablemente por causas cinéticas. De hecho, un estudio realizado por 
Vajda y col. con un sistema de membrana de volumen parecido a éste, demostró que la 
velocidad del transporte del metal estaba determinada principalmente por la cinética de 
la reextracción del metal por la disolución receptora [6].  




Cabe destacar que a partir de las tres horas de funcionamiento se observó en el 
sistema la aparición de un precipitado rojizo en la interfase cargada/orgánica del 
sistema, comprobándose experimentalmente que dicho precipitado estaba constituido 
por algún compuesto de níquel. 
Mediante la realización de distintos blancos, uno de ellos sin reactivo 
extractante y otro sin ácido nítrico en la disolución receptora, se comprobó que el 
precipitado sólo aparecía cuando ambos compuestos estaban presentes en el sistema. 
Para evitar la aparición de este precipitado se probaron distintos ácidos en la disolución 
receptora comprobando que con ácido clorhídrico no se producía la precipitación de 
níquel. En este caso la variación de la eficiencia de extracción permanecía 
prácticamente idéntica a la observada cuando se utiliza ácido nítrico en la disolución 
receptora, finalizando el transporte a las 9 horas de funcionamiento con una eficiencia 
de extracción del 50,14%. 
 
Una vez establecidas las condiciones que permitían un mejor transporte de 
níquel hasta la disolución receptora es posible resumir las condiciones óptimas de 
funcionamiento del sistema en la tabla III.3. 
 
Disolución cargada 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; pH 8; 35 g·l-1 NaCl 
Disolución orgánica 2,5 mM 1,2-CHBBH disuelto en tolueno al 2% DMF 
Disolución receptora 1,5 M HCl 
Velocidad de agitación 500 rpm 
Tiempo 9 horas 
Ee 50,14% 
Tabla III.3. Condiciones óptimas del sistema Ni-CHBBH en membranas líquidas de volumen. 
 
 




Efecto de los ligandos orgánicos 
 
Finalmente se estudió el efecto de los ligandos orgánicos sobre la eficiencia de 
extracción, puesto que se observó que la permeabilidad disminuía proporcionalmente 
con la concentración de estos ligandos en la disolución cargada. Para ello se estudió la 
eficiencia de extracción a lo largo de 11 horas para distintas concentraciones de ácidos 
húmicos mostrándose los resultados obtenidos en la figura III.8 junto a los porcentajes 














Figura III.8. Efecto de la concentración de ácidos húmicos en la eficiencia de 
extracción de níquel. Disolución acuosa: 1 mg·l-1 Ni, 0,25 M HEPES, 35 g·l-1 
NaCl, pH 8 : sin ligandos, ■ :  0 ppm ácidos húmicos, : 15 ppm ácidos 
húmicos, : 50 ppm ácidos húmicos, : 75 ppm ácidos húmicos, : 100 ppm 
ácidos húmicos; Disolución receptora: 1,5 M HCl; disolución orgánica: 2,5 mM 
CHBBH. 
      
Como se observa en la figura, la variación temporal de la eficiencia de la 
extracción es similar para las distintas concentraciones de ácidos húmicos, aunque los 




valores de Ee disminuyen al aumentar la concentración de estos ligandos para cada 
tiempo, haciéndose esta diferencia más notable para tiempos mayores de extracción. Al 
igual que ocurre con el coeficiente de permeabilidad, esta disminución en el porcentaje 
de extracción a medida que aumenta el contenido de ácidos húmicos en la muestra se 
puede relacionar con la formación de complejos orgánicos de níquel que no serían 
transportados a través de la membrana.                
Para establecer la relación existente entre los porcentajes de extracción 
observados y los complejos orgánicos de níquel presentes en la muestra se recurrió a 
los datos de especiación teóricos obtenidos con el programa Winhumic V que se 
muestran en la tabla III.4 junto con los porcentajes de eficiencia de la extracción para 9 







2+]·106, M [NiCl+]·106, M [NiAH]·106,M 
0 0 45,0 ± 3,5 12,3 4,3 0 
15 3,7 42,1 ± 1,2 11,7 4,0 1,1 
50 12,2 41,5 ± 5,2 9,9 3,4 3,2 
75 18,6 29,5 ± 7,7 9,0 3,1 4,4 
100 26,0 32,9 ± 6,6 8,1 2,8 5,4 
 
Tabla III.4. Datos teóricos de especiación de níquel y eficiencias de extracción a 9 horas para 
distintas concentraciones de ácidos húmicos.  
      
Al igual que en el estudio de la variación del coeficiente de permeabilidad, la 
concentración del complejo orgánico de níquel (NiAH) aumenta con el incremento de 
la concentración de ácidos húmicos en la muestra, mientras que la eficiencia de la 
extracción decrece de forma proporcional al aumento de dicha concentración de 
ligandos orgánicos en las muestras. De hecho estos resultados muestran una 
correlación lineal negativa entre la concentración de los complejos Ni-AH de la 
muestra y el porcentaje de Ee obtenido para 9 horas de extracción, con  un coeficiente 




de correlación de Spearman de -0,90 para un nivel de significación (α) de 0,05. Esta 
relación indicaría que existen complejos orgánicos que el sistema químico Ni-CHBBH 
no es capaz de extraer, es decir, estos complejos tienen constantes de formación lo 
suficientemente elevadas para no poder ser disociados para formar complejos con el 
1,2-CHBBH y ser transportados por el sistema. Esto ya había sido observado en el 
sistema de extracción líquido-líquido, en el que aproximadamente el 50% de los 
complejos orgánicos formados no podían ser transportados. 
Con estos resultados es posible además establecer una relación lineal entre la 
eficiencia de la extracción y la concentración de carbono orgánico disuelto (COD) en 
la muestra con un coeficiente de regresión lineal de 0,75, la cual se muestra en la 
ecuación III.5. 
 
Ee (%) = -0,5 [COD] + 44,7                                  (III.5) 
 
De este modo, a partir de la medida de COD en la disolución receptora sería 
posible establecer cuál es la eficacia de extracción del sistema. 
 
En vista de los resultados obtenidos parece posible realizar el transporte 
selectivo de algunas especies de níquel que podrían definirse como lábiles. 
Considerando este punto sería posible obtener la fracción lábil de níquel inicialmente 
presente en la muestra a partir de la medida de níquel en la disolución receptora a un 
tiempo determinado y teniendo en cuenta el porcentaje de extracción y la relación de 
volúmenes de la celda. Partiendo de este conocimiento inicial del sistema se realizó la 
aplicación del mismo a la especiación de níquel en aguas naturales utilizando para ello 
una celda con mayor relación de volúmenes. De este modo es posible obtener un 
mayor factor de preconcentración, necesario para la aplicación del sistema al análisis 
de muestras reales en las cuales la concentración de níquel puede llegar a ser menor a 1 
ppb. 
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Una vez confirmada la viabilidad del sistema químico Ni-CHBBH como 
herramienta de separación mediante membranas líquidas de volumen, se abordó la 
mejora de dicho sistema de membranas, con la finalidad de permitir la aproximación a 
la resolución de muestras reales de aguas naturales, en las que las concentraciones de 
níquel son menores a las utilizadas hasta el momento. Con esta finalidad, se diseñó una 
nueva celda de transporte, con dos objetivos fundamentales: por un lado se permitir un 
mayor factor de preconcentración, mediante la modificación de la relación de 
volúmenes, y por otro lado utilizar un material para su fabricación que permita 
minimizar la contaminación de la muestra durante su utilización, habiéndose utilizado 
en este caso materiales poliméricos fluorados, para asegurar la inalterabilidad de las 
diferentes fracciones de níquel presentes en la muestra.   
Cabe recordar diversos aspectos referentes a las membranas líquidas, algunos 
de ellos ya abordados anteriormente. De este modo, al realizar estudios de especiación 
como los que se abordarán en este capítulo, es de gran importancia la propiedad de las 
membranas líquidas por lo que respecta a su funcionamiento como una técnica de no 
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equilibrio, donde la separación ocurre por un gradiente de potencial químico. Es por 
ello que la especiación será siempre dinámica, es decir va a existir una interconversión 
entre las especies naturalmente presentes en la muestra durante el proceso de 
separación [1], lo cual debe ser tenido en cuenta a la hora de interpretar los resultados 
de los estudios de especiación o fraccionamiento realizados. 
Por otro lado, un aspecto común a las técnicas de separación de fracciones 
metálicas en aguas naturales es la necesidad de definir la “labilidad” de las especies 
presentes en el sistema [2]. Como se ha comentado en la introducción es posible definir 
las especies lábiles y no lábiles desde un punto de vista funcional u operacional, 
optando la mayoría de los investigadores por éste último, por lo que esta definición 
dependerá de la técnica de análisis utilizada y de las condiciones en las que se realizó 
el análisis. En este caso se plantea como hipótesis de trabajo la utilización de la 
membrana líquida conteniendo el extractante 1,2-ciclohexanodiona 
bisbenzoilhidrazona (1,2-CHBBH), como herramienta de discriminación de las 
especies lábiles de níquel presentes en el agua.  
A la hora de establecer la validez de la metodología propuesta para separar 
fracciones de níquel en aguas naturales se recurrió no sólo cálculos de tipo teórico, sino 
a la comparación con los resultados obtenidos con metodologías de referencia bien 
establecidas. En este sentido se utilizó la voltamperometría de redisolución catódica 
adsortiva (AdCSV) para analizar la fracción lábil, ampliamente utilizada con este fin 
[3,4]. Para la determinación de los contenidos totales de níquel se utilizó la 
metodología tradicional basada en la extracción líquido-líquido con mezcla de 
carbamatos (APDC/DDDC) utilizada en oceanografía [5].  
Por lo que respecta a la utilización de cálculos teóricos como apoyo a los 
estudios de especiación, cada vez son más robustos aquellos basados en la utilización 
de las constantes de formación de complejos [6-8]. En nuestro caso se realizaron 
comparaciones con datos calculados teóricamente mediante programas de especiación 
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química en equilibrio, como el WinHumic V [9]. El problema que conlleva esta última 
actuación es que los programas de especiación química devuelven datos de la 
distribución de las distintas especies formadas en el equilibrio y como se ha comentado 
anteriormente, las membranas líquidas son técnicas de no equilibrio, con lo que hay 
que entender que estos programas aportan información sobre aproximaciones teóricas 
simplificadas de los sistemas reales. 
 
IV. II. DESARROLLO EXPERIMENTAL 
 
Como consecuencia del cambio de celda, se llevó a cabo una nueva 
optimización del sistema, realizándose en esta ocasión mediante una estrategia 
multivariante mediante el uso del símplex modificado, para tener en cuenta de este 
modo posibles interacciones entre las variables optimizadas [10]. Finalmente se estudió 
la influencia de la matriz real de agua  de mar en el sistema y se aplicó el mismo a la 
separación y determinación de las fracciones lábiles y no lábiles de níquel en aguas 
naturales de distinta salinidad.  
Al igual que en el capítulo anterior se expondrán primero las condiciones 
experimentales en las que se realizaron cada uno de los experimentos para la aplicación 
del sistema químico optimizado con 1,2-CHBBH como agente extractante a la 
determinación de las distintas fracciones de níquel en muestras de aguas naturales. 
Posteriormente se detallan los resultados obtenidos en estos experimentos. 
 
Descripción de la celda 
 
En primer lugar se trasladó el sistema optimizado en el capítulo anterior a una 
celda de teflón de mayores dimensiones, la cual se muestra en la figura IV.1, que 
permitía alcanzar un factor de volúmenes de 58,4, con 730 ml de muestra y 12,5 ml de 
disolución receptora. De este modo, se consiguen factores más altos que permiten el 
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análisis de las bajas concentraciones de níquel presentes en las aguas naturales. En este 





















Figura IV.1. Celda de membrana líquida de volumen. 
 
Al cambiar la relación de volúmenes entre las disoluciones también cambia la 
proporción de Ni:CHBBH, así como las condiciones hidrodinámicas del sistema, por lo 
que se consideró necesario una nueva optimización del sistema partiendo del 
conocimiento inicial del mismo. Aunque el sistema permite trabajar con 
concentraciones de níquel inferiores a 1 g·l-1 en la disolución cargada, las 
concentraciones utilizadas para el estudio de optimización fueron de 100 g·l-1, ya que 
permitía trabajar con mayor rapidez al poder realizar los análisis mediante 
espectrometría absorción atómica con llama (F-AAS). Las demás condiciones de esta 
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Optimización multivariante del sistema 
 
La optimización del sistema con la nueva celda utilizada se realizó a través de 
una optimización multivariante mediante Símplex modificado, método introducido por 
Spendley en 1962 para realizar la optimización de resultados empíricos y que se 
explica en detalle en el Anexo A.5 [10]. En este caso, las variables utilizadas para 
llevar a cabo la optimización fueron la concentración de agente extractante disuelto en 
la disolución orgánica y la concentración de ácido en la disolución receptora. En la 
tabla IV.1 se recogen los valores de referencia y el tamaño de paso para cada una de las 
variables estudiadas en el proceso. 
 
Variables Valor de referencia Tamaño de paso 
[1,2-CHBBH], mM 1 0,5 
[HCl], M 0,5 0,5 
Tabla IV.1. Condiciones iniciales del Símplex. 
 
Las respuestas se cuantificaron mediante el valor del coeficiente de 
permeabilidad calculado en este caso para cuatro horas de extracción, ya que en la 
celda de mayores dimensiones la difusión del metal será más lenta y es necesario un 
tiempo de extracción mayor para calcular correctamente la pendiente de la recta. Para 
ello se tomaron alícuotas de la disolución receptora cada hora y se midió en ellas el 
níquel extraído mediante F-AAS.  
 
Blancos del sistema 
 
Una vez optimizado el sistema químico, se realizó el estudio de los blancos de 
extracción para poder cuantificar la posible contaminación introducida en el sistema 
tanto por los reactivos utilizados como por el propio montaje de las celdas. Para ello, se 
realizaron dos réplicas de cada experimento en condiciones de extrema limpieza en una 
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sala blanca clase 10.000 y se tomaron alícuotas de la disolución receptora cada hora 
entre las 7 y las 11 horas de extracción, tomando dos últimas alícuotas de control a las 
23 y 24 horas. Estas muestras fueron medidas por espectrometría de absorción atómica 
con horno de grafito (GF-AAS), debido a las bajas concentraciones que presentaban las 
alícuotas. Las condiciones utilizadas para llevar a cabo estos análisis se recogen en la 
tabla IV.2. 
 
Etapas Temperatura, °C Tiempo, s Rampa, s Flujo argón l·min-1 
Secado 100 30 10 0,2 
Secado 130 20 30 0,2 
Calcinación 1000 20 150 0,2 
Atomización 2400 3 0 0 
Limpieza 2600 3 0 0,2 
Tabla IV.2. Condiciones de funcionamiento del horno de grafito. 
 
Eficiencia de extracción  
 
Una vez seleccionadas las condiciones óptimas de funcionamiento del sistema 
se estudió la eficiencia de la extracción a lo largo del tiempo para establecer los 
factores de preconcentración y el tiempo de extracción. Para ello se utilizó una muestra 
real, Muestra 1, procedente de la Bahía de Cádiz, (ver Anexo A.6 para protocolos de 
muestreo). Dicha muestra fue digerida con radiación ultravioleta para destruir los 
posibles complejos orgánicos presentes en la muestra y se dopó con 5 g·l-1 de níquel 
para su posterior análisis. En este caso, no se adicionó el tampón utilizado en las 
disoluciones sintéticas, ya que al ser una muestra de agua de mar real ya contiene su 
propio sistema regulador de carbonato/bicarbonato. 
Para obtener los porcentajes de eficiencia de la extracción a lo largo del tiempo 
se realizó un experimento de extracción durante 24 horas, tomando alícuotas de 1 ml 
cada hora durante las primeras 11 horas que eran sustituidas por el mismo volumen de 
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disolución receptora. Las alícuotas se analizaron por GF-AAS y se utilizó el porcentaje 
de la eficiencia de la extracción descrito anteriormente (ecuación III.4). 
Posteriormente se realizó el estudio del efecto de los ligandos naturales más 
abundantes sobre la eficacia del transporte. En este caso, teniendo en cuenta que las 
distintas concentraciones de cloruros habían demostrado no influir sobre el transporte 
de níquel a través de la membrana líquida, sólo se evaluó el efecto de los ligandos 
orgánicos, utilizándose la misma muestra real dopada que en el caso anterior. Para 
realizar los experimentos se añadieron diferentes concentraciones de la sal de ácido 
húmico a la muestra en el rango de concentraciones de 11,3 a 42,4 mg·l-1, que 
corresponde a un rango de 3,97 a 12,58 mg·l-1 de COD, representativo de los niveles 
presentes en las aguas naturales [11]. La eficiencia de la extracción fue cuantificada al 
igual que en el caso anterior a lo largo de 24 horas analizando alícuotas de disolución 
receptora cada hora durante las primeras 11 horas de extracción. 
A la vista de los resultados se seleccionó el tiempo necesario para realizar la 
extracción y se calcularon los factores de preconcentración en función del COD de la 
muestra para su aplicación en la determinación de las distintas fracciones de níquel tal 
y como se recoge en los apartados posteriores.  
 
Separación y determinación de distintas fracciones de níquel 
 
 Para este estudio se utilizaron distintas muestras reales procedentes del litoral 
gaditano, cuyas características se detallan en el anexo A.6 junto con el procedimiento 
empleado en la toma de las mismas. Estas muestras fueron analizadas por duplicado 
mediante el sistema de membrana líquida de volumen propuesto y se calculó el 
contenido total y las fracciones lábiles y no lábiles a partir de los factores de 
preconcentración obtenidos anteriormente. Para comprobar la validez del método se 
tomaron porciones de muestra para la determinación de los contenidos totales y de la 
fracción lábil mediante técnicas bien establecidas. Para el caso de contenidos totales se 
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utilizó una extracción con APDC/DDDC y posterior determinación con ICP-MS [5] y 
para la fracción lábil se recurrió a la AdCSV [12]. Ambos procedimientos se detallan 
en el anexo A.7. Para establecer si existían diferencias significativas entre los 
resultados obtenidos con el método de membrana líquida y los obtenidos con los 
métodos de referencia se realizó el test-t de Student para la comparación de dos valores 
experimentales recogido en el anexo A.8. 
Además, se ha realizado la comparación de los resultados obtenidos mediante 
el sistema de membrana líquida de volumen propuesto con los calculados con 
programas químicos de especiación. Para ello, se han definido las distintas fracciones 
presentes en las muestras reales analizadas con el sistema de membrana y por otro lado 
se han calculado teóricamente haciendo uso del programa WinHumic V. De este modo, 
es posible comparar las predicciones teóricas con las observadas experimentalmente. 
Para realizar dicha comparación se ha utilizado el test estadístico t de Student de 
comparación de un valor experimental con un valor de referencia para un nivel de 




Optimización multivariante del sistema 
 
En primer lugar se trasladó directamente el sistema químico optimizado a la 
nueva celda y se evaluó el porcentaje de extracción obtenido a lo largo del tiempo. Para 
ello, se mantuvo la relación Ni:CHBBH que teníamos en la anterior celda, la cual 
suponía una concentración de 1,2-CHBBH en la disolución orgánica de 2,7 mM. Los 
resultados obtenidos son los que aparecen en la figura IV.2. 
 















Figura IV.2. Variación temporal de la eficiencia de la extracción. 
Disolución cargada: 1 mg·l-1 Ni; 0,25 M HEPES; 35 g·l-1 NaCl; pH 8; 
Disolución receptora: 1,5 M HCl; Disolución orgánica: 2,7 mM CHBBH. 
 
En la figura IV.2 se puede observar que el transporte de níquel fue más lento 
que para la celda más pequeña probablemente debido al mayor volumen de disolución 
orgánica que dificulta el proceso de difusión al tener que realizar el complejo formado 
Ni-CHBBH un mayor recorrido desde la interfase con la disolución cargada a la 
receptora. Sin embargo, una vez alcanzado el equilibrio la eficiencia de la extracción 
alcanza el 60% como se comprobó con las muestras de control a las 23 y 24 horas. De 
hecho, con la nueva celda disminuye ligeramente el porcentaje de extracción a 9 horas, 
que es de sólo un 30,3% frente al 50,1% obtenido con la otra celda.  
Para intentar aumentar este porcentaje, se procedió a realizar de nuevo la 
optimización química e hidrodinámica del sistema con la nueva celda a través del 
estudio del coeficiente de permeabilidad. 
Por lo que respecta a los aspectos hidrodinámicos, para una velocidad de 
agitación a 600 rpm se observó un ligero aumento en los coeficientes de permeabilidad, 
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aunque con un aumento considerable de la desviación estándar, probablemente debido 
a la posible mezcla de fases en algunos experimentos. Para velocidades mayores se 
produce la ruptura de la membrana, y la consiguiente mezcla de ambas disoluciones 
acuosas, por lo que se mantuvo una agitación de 500 rpm para los siguientes 
experimentos. 
Como se ha comentado en el desarrollo experimental, la optimización química 
del sistema se realizó a través del método Simplex modificado, siendo las variables 
estudiadas la concentración de agente extractante y la concentración de ácido en la 
disolución receptora, y la respuesta a optimizar el coeficiente de permeabilidad a 
cuatro horas de funcionamiento del sistema. En la tabla IV.3 se muestran los distintos 
experimentos realizados para optimizar el sistema y el valor de respuesta obtenido.  
 
Vértices Tipo [HCl], M [1,2-CHBBH], mM P·103, cm·min-1 SD 
1 I 0,50 1,00 1,73 0,32 
2 I 1,00 1,00 2,53 0,38 
3 I 0,75 1,44 1,98 0,01 
4 R 1,25 1,44 1,77 0,10 
5 C 1,06 1,33 2,85 0,45 
6 R 1,31 0,89 2,11 0,22 
2’ 2’ 1,00 1,00 1,98 0,28 
7 R 1,38 1,22 1,90 0,08 
8 C 1,09 1,05 2,07 0,28 
5’ 5’ 1,06 1,33 1,88 0,03 
 
Tabla IV.3. Valores del Simplex modificado utilizado para la optimización química del sistema. 
I: vértices iniciales, R: reflexión, C: contracción. ’ Vértice reevaluado. 
Capítulo IV. Separación y determinación de fracciones de níquel en aguas naturales con MLVs 
 
191 
Tanto los valores de permeabilidad como de desviaciones estándar han sido 
calculados a partir de dos réplicas del mismo experimento. El simplex se paró después 
de ocho experimentos mediante la prueba F que compara la varianza del último 
simplex con la estimada para el método, siendo la del método de 0,010 para tres 
réplicas y la del último simplex de 0,015, y por lo tanto el valor de F fue de 1,50, 
menor que el valor crítico de F (2,00) para un valor de significación p = 0,67. 
El valor máximo del coeficiente de permeabilidad se obtuvo para el vértice 6, 
correspondiente a una concentración de 1,2-CHBBH de 0,89 mM y 1,3 M de HCl. Con 
estas condiciones se realizó el estudio de la variación temporal de la eficiencia de la 
extracción. Como se observa en la figura IV.3, no hubo diferencias en los porcentajes 













Figura IV.3. Variación temporal de la eficiencia de la extracción. : Condiciones 
iniciales ■: Condiciones optimizadas  
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Sin embargo la optimización ha permitido reducir la concentración de reactivo 
orgánico y ácido clorhídrico sin reducir la eficiencia de extracción además de mejorar 
la reproducibilidad del sistema. 
De este modo las condiciones de funcionamiento del sistema en la nueva celda 
se pueden resumir en la tabla IV.4. 
 
Disolución orgánica [1,2-CHBBH] = 0,89 mM disuelto en tolueno 2 % DMF 
Disolución receptora 1,3 M HCl 
Agitación 500 rpm 
Tiempo 9 horas 
Ee 31,9 
Tabla IV.4. Condiciones optimizadas para la celda con mayor factor de volumen (58,4). 
 
Blancos del sistema 
 
Antes de evaluar el efecto de los ligandos orgánicos en el sistema se procedió 
a realizar el estudio de los blancos para asegurar la correcta cuantificación de las 
muestras reales. Para ello se aplicó el sistema a muestras sintéticas sin metal para 
determinar la concentración de níquel que proviene de los reactivos utilizados y del 
montaje del sistema. La concentración de níquel obtenida inicialmente presentó un 
valor de 10,68 ± 1,38 g·l-1, el cual resultaba demasiado elevado para la aplicación del 
sistema a muestras reales, y que era probablemente debido a la contaminación que 
introducían los reactivos, principalmente el NaOH y el HEPES usados para regular el 
pH en la disolución cargada. Para reducir este valor se decidió realizar los 
experimentos en una sala blanca clase 10.000 y con reactivos de alta pureza. Además, a 
la disolución orgánica se le realizó una limpieza mediante extracciones con una 
disolución ácida de la misma concentración que la disolución receptora, siguiendo el 
protocolo que aparece en el anexo A.9. Con este procedimiento se consiguió reducir la 
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contaminación medida en la disolución receptora a un valor de 5,98 ± 2,88 g·l-1 de 
níquel.  
Posteriormente se realizaron blancos sin tampón, ya que las aguas naturales 
poseen su propio sistema regulador del pH carbonato/bicarbonato y no es necesaria la 
adición de HEPES, como se comprobó controlando el pH de una muestra real a lo 
largo de 8 horas de extracción sin que se observara ninguna modificación en el mismo.  
De este modo, para preparar el blanco se utilizó agua desionizada como 
disolución cargada. Además, con el objeto de disminuir al máximo la contaminación de 
níquel se realizó un protocolo de limpieza de todo el material utilizado junto con la 
limpieza de la disolución orgánica expuesta anteriormente. Estos protocolos de 
limpieza se encuentran en los anexos que aparecen al final de la tesis (anexos A.9 y 
A.10). Bajo estas condiciones se realizaron dos réplicas del blanco de extracción en la 
sala blanca obteniendo una concentración de níquel en la disolución receptora de 0,41 
± 0,26 g·l-1, mucho más adecuado para aplicar el sistema al análisis de muestras 
reales. Todos los experimentos que se detallan a continuación, tanto para el estudio del 
efecto de los ligandos como para la aplicación a muestras reales, se realizaron en las 
mismas condiciones que estos blancos, es decir, sin añadir reactivos para ajustar el pH 
de la muestra y en condiciones de extrema limpieza. 
 
Eficiencia de extracción  
 
Con vistas a aplicar el sistema al análisis de muestras reales se estudió la 
variación de la eficiencia de la extracción (Ee) a lo largo del tiempo utilizando una 
muestra de agua de mar real digerida con radiación UV y dopada con 5 g·l-1 de níquel 
para diferentes concentraciones de COD. De este modo, se trata de establecer una 
relación entre ambas variables que permita obtener, a partir de la medida del COD, el 
valor de Ee a aplicar para calcular la concentración de níquel en la muestra a partir de 
la concentración de níquel medida en la disolución receptora. Para ello se añadieron 
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distintas concentraciones de la sal de ácidos húmicos para conseguir la concentración 
deseada de carbono orgánico disuelto en el rango típico de las aguas naturales 0-12 
mg·l-1 [13].  
En primer lugar cabe destacar que, tal como muestra la figura IV.4, la matriz 
real no afecta a la eficiencia de la extracción de níquel con el sistema utilizado si lo 
comparamos con la obtenida en la muestra sintética (figura IV.3).  
Por otro lado, se observa una disminución del porcentaje de reextracción de 
níquel conforme aumenta la concentración de carbono orgánico disuelto de la muestra. 
Sin embargo, independientemente de la concentración de COD, a las nueve horas 
parece que el transporte ha finalizado prácticamente, por lo que se eligió éste como el 














Figura IV.4. Efecto de la concentración de COD en la variación temporal de la 
eficiencia de la extracción. Disolución receptora: 1,3 M HCl; Disolución orgánica: 
0,89 mM CHBBH; Disolución cargada: muestra real digerida, 5 g·l-1 Ni2+ : 0 
mg·l-1 COD, ■: 3,97 mg·l-1 COD, ▲: 8,71 mg·l-1 COD,: 12,58 mg·l-1 COD. 
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A partir de los datos de la especiación teórica para las distintas 
concentraciones de COD que aparecen en la tabla IV.5, se observa que los complejos 
orgánicos formados aumentan proporcionalmente al aumentar la concentración de 
COD en la muestra. 
 
[COD], mg·l-1 Ee, % [Ni
2+]·108, M [NiCl+]·108, M [NiAH]·108, M 
0 30,15 ± 1,95 6,34 2,13 0 
3,97 26,82 ± 0,66 5,46 1,84 1,18 
8,71 22,71 ± 2,73 4,74 1,59 2,16 
12,58 18,85 ± 0,75 4,27 1,44 2,78 
Tabla IV.5. Datos de especiación teóricos para distintas concentraciones de COD y 
eficiencias de extracción a 9 horas. 
 
Este aumento de complejos orgánicos se corresponde a su vez con un descenso 
de la eficiencia de la extracción, tal y como se observa en la figura IV.5, siendo posible 
por tanto establecer una correlación lineal negativa entre ambas variables con un 
coeficiente de correlación de Spearman de -1,00. 
Como se comentó anteriormente, estos resultados indican que existe una 
fracción de níquel que no es transportada por el agente extractante relacionada con la 
formación de complejos orgánicos que no pueden ser transportados a través de la 
membrana, lo que permitiría aplicar el sistema para separar distintas fracciones de 
níquel que pueden ser además cuantificadas como se explica en el apartado siguiente. 
Este comportamiento ha sido descrito anteriormente por Bayen y col. para un 
sistema de membranas líquidas utilizando un éter corona como agente extractante, 
pudiendo diferenciar entre la cantidad de níquel libre y la que se encontraba formando 
complejos orgánicos, debido a que el flujo de níquel a través de la membrana, y como 
consecuencia la permeabilidad, era proporcional a la cantidad de níquel libre presente 
en la muestra [14]. 
















Figura IV.5. Relación entre la concentración de complejos orgánicos (NiAH) 
y la eficiencia de la extracción a 9 horas. Disolución cargada: muestra real 
digerida, 5 g·l-1 Ni; Disolución receptora: 1,3 M HCl; Disolución orgánica: 
0,89 mM CHBBH.  
 
De hecho, en el sistema de membrana líquida que aquí se propone también se 
ha observado esta relación lineal entre el coeficiente de permeabilidad calculado a 
cuatro horas y la concentración de la especie Ni2+, tal y como muestra la figura IV.6.  
Del mismo modo que para los complejos orgánicos es posible establecer una 
relación lineal entre la concentración de DOC en la muestra y la eficiencia de la 
extracción obteniendo mediante un ajuste de mínimos cuadrados la ecuación IV.1. 
 
 
% Ee = -1,147 [COD] + 30,885                                    (IV.1) 
 
De este modo, esta ecuación proporcionará el valor de la eficiencia de 
extracción que le corresponderá a cada muestra a través de la medida de concentración 
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haciendo uso del valor de la eficiencia de extracción calculado será posible obtener la 
cantidad de níquel total presente inicialmente en la muestra, tal y como se explica en 



























Figura IV.6. Efecto de la concentración de la especie Ni2+ en la 
permeabilidad. Disolución cargada: muestra real, 5 g·l-1 Ni, [DOC]= 3,97-
12,58 mg·l-1; Disolución receptora: 1,3 M HCl; Disolución orgánica: 0,89 
mM CHBBH.. 
 
Aplicación del sistema a la determinación de distintas fracciones de níquel  
 
Para realizar este estudio se utilizaron tres muestras de aguas naturales, dos de 
agua de mar y una de agua de río tomadas en la Bahía de Cádiz (anexo A.6). El análisis 
de especiación de dichas muestras se realizó haciendo uso del método optimizado de 
membrana líquida y posteriormente se comparó con las dos técnicas de referencia 
comentadas anteriormente.  
Para realizar la determinación de las distintas fracciones de níquel en las 
muestras reales se ha considerado como fracción lábil aquella que puede ser 
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transportada a través de la membrana, mientras que la fracción no-lábil sería la que 
permanece en la disolución cargada (muestra) una vez finalizada la extracción. De este 
modo cada una de las distintas fracciones puede ser obtenida tal y como se recoge en la 
















Figura IV.7. Determinación de las distintas especies de níquel en aguas naturales con el 
sistema de membrana líquida propuesto. 
 
1. Obtención de la fracción lábil de níquel 
 
Como se ha dicho anteriormente esta fracción corresponde a la que puede ser 
transportada a través de la membrana. Para poder calcular su concentración en la 
muestra a partir de la concentración medida en la disolución receptora, donde ha sido 
preconcentrada, es necesario tener en cuenta cuál es el porcentaje de extracción 
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obtenido en ausencia de ácidos húmicos para 9 horas (30,15%), ya que ese porcentaje 
se refiere al níquel que es lábil que puede ser transportado en ese tiempo puesto que no 
existen otros tipos de complejos. De este modo, con este valor y el factor de volúmenes 
de la celda (58,4) obtendremos el factor de preconcentración (FPlábil) que tenemos que 
aplicar para determinar la fracción lábil de níquel como se recoge en la ecuación IV.2. 
 
lábil e(sin ligandos)FP FV · % E                                 (IV.2) 
 
Esto supone un FPlábil de 17,61, es decir, el níquel lábil presente en la muestra 
se preconcentra 17,61 veces en la disolución receptora. Para calcular la concentración 
de níquel lábil presente en la muestra será necesario dividir la concentración de níquel 
medida en la disolución receptora entre este factor de preconcentración. 
 
2. Obtención de la concentración de níquel total 
 
Como se ha explicado anteriormente, es posible obtener la concentración de 
níquel total a partir de los porcentajes de extracción obtenidos en presencia de ácidos 
húmicos. Para conocer qué porcentaje de extracción es necesario aplicar (Ee
*), en 
primer lugar hay que analizar el contenido de COD en la muestra siguiendo el 
protocolo descrito en el Anexo A.4 y aplicar la relación lineal calculada anteriormente 
para ambas variables (ecuación IV.2). Una vez hecho esto, se calcula el factor de 
preconcentración para determinar el níquel total presente en la muestra a partir de la 
relación de volúmenes y de la Ee
* calculada de modo similar al descrito anteriormente 
para la fracción lábil, tal y como muestra la ecuación IV.3. Aplicando dicho factor a la 
concentración de níquel medido en la disolución receptora se calcula la concentración 
de níquel total en la muestra.   
 
*E % · FVFP etotal                                           (IV.3) 
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3. Obtención de la fracción no lábil de níquel 
 
Por último esta fracción es posible estimarla a partir de la diferencia entre el 
níquel total y la fracción lábil.  
 
De este modo, como muestra la figura IV.7, es posible obtener la 
concentración de las distintas fracciones a partir de una única preconcentración con el 
sistema de membranas analizando previamente el COD. 
 
Determinación de las distintas fracciones de níquel en muestras reales 
 
Para cada una de las muestras reales se realizó por duplicado un experimento 
de preconcentración en sala blanca durante 9 horas, tras las cuales se tomó la 
disolución receptora y se analizó el níquel mediante GF-AAS, determinando las 
distintas fracciones mediante el procedimiento explicado anteriormente. 
Simultáneamente se realizaron análisis de la concentración de níquel total y de la 
fracción lábil en las muestras mediante las metodologías de referencia descritas 
anteriormente, para comprobar así nuestra hipótesis inicial sobre la aplicabilidad de las 
membranas líquidas como herramienta de especiación. Los resultados de ambas 
determinaciones se muestran en las tablas IV.6 y IV.7 para los contenidos totales y 
para la fracción lábil respectivamente. 
A partir de los resultados que aparecen en las tablas se deduce que el sistema 
propuesto funciona adecuadamente para la determinación tanto del contenido de níquel 
total en la muestra como para la fracción lábil, obteniendo errores inferiores al 5% 
cuando se comparan los resultados con aquellos obtenidos a partir de los métodos de 
referencia. De hecho, al realizar una comparación entre el método propuesto y los de 
referencia con un test t de Student para la comparación de dos medias experimentales, 
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se estableció que no existían diferencias significativas entre los resultados calculados 












líquida g·l-1 , % 
t Test t** 
1 32,7 3,11 0,73 ± 0,01 0,73 ± 0,02 0,0 0,0 Aceptado 
2 28,9 3,46 1,40 ± 0,05 1,39 ± 0,05 0,7 0,2 Aceptado 
3 1,0 7,04 2,12 ± 0,16 2,04 ± 0,08 3,8 0,6 Aceptado 
* Extracción APDC/DDDC y medida con ICP-MS; ** t3 = 3,18 ( = 0,05). 












líquida g·l-1 , % t Test t** 
1 32,7 3,11 0,65 ± 0,05 0,66 ± 0,02 1,5 0,3 Aceptado 
2 28,9 3,46 1,22 ± 0,08 1,25 ± 0,04 -2,5 0,5 Aceptado 
3 1,0 7,04 1,58 ± 0,24 1,63 ± 0,07 3,2 0,3 Aceptado 
* CLEM AdCSV ** t3 = 3,18 ( = 0,05). 
Tabla IV.7. Concentración de níquel lábil en las muestras reales. : error relativo. 
 
De este resultado se deduce que la fracción lábil medida con el sistema de 
membrana líquida se corresponde con la determinada con CLEM-AdCSV, la cual se 
relaciona con la fracción de níquel libre más la que se encuentra formando complejos 
metálicos inorgánicos y orgánicos débiles [15]. Como se ha dicho previamente, esta 
fracción representa aquella más disponible para los organismos vivos y por tanto posee 
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Comparación con modelos de especiación teóricos 
 
 Finalmente se compararon las concentraciones de las diferentes fracciones de 
níquel medidas con el sistema de membranas con los cálculos teóricos de las mismas a 
partir del programa de especiación química WinHumic V. Para ello, se introdujeron en 
el software el valor de concentración de níquel presente en las muestras medido con el 
sistema de membranas propuesto, así como los valores de cloruros y sodio 
determinados a partir de la salinidad de la muestra y el COD. Para calcular la 
clorinidad de la muestra se usó la ecuación IV.4 [16].  
 
Clorinidad · 1,80655Salinidad                                  (IV.4) 
 
En la tabla IV.8 se resumen los valores introducidos en el programa para 
obtener la especiación teórica del níquel en cada muestra. 
 
Muestra [Ni2+]·108, M [Cl-], M [Na+], M pH [COD], mg·l-1 [AH], mg·l-1 
1 1,25 0,51 0,51 8,06 3,11 10,7 
2 2,37 0,45 0,45 7,68 3,37 11,49 
3 3,48 0,016 0,02 7,58 7,04 22,83 
Tabla IV.8. Datos usados en el programa WinHumic V para obtener la especiación teórica 
de las muestras reales. 
 
 Los cálculos realizados para las distintas fracciones de níquel medidas 
experimentalmente con el sistema de membrana líquida de volumen propuesto que 
aparecen en la tabla IV.6 y IV.7 se compararon con los datos teóricos de estas 
fracciones que se muestran en la tabla IV.9. Los datos completos de la especiación 
teórica se recogen en el anexo A.11. 
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Tabla IV.9. Concentraciones teóricas de las especies mayoritarias en las muestras 
reales. 
 
Las fracciones lábiles y no lábiles de níquel se calcularon a partir de los datos 
teóricos de la siguiente manera: 
 Fracción lábil teórica: determinada como la suma de las concentraciones 
teóricas de las especies Ni2+, NiCl+, NiOH+ y Ni(OH)2. 
 Fracción no lábil teórica: determinada como la suma de las concentraciones 
del complejo NiAH y del Ni presente en la capa de difusión de la molécula 
de ácido húmico. 
 
En la tabla IV.10 se recoge la comparación mediante la prueba t-student de los 
resultados obtenidos con la metodología de membranas líquidas propuesta junto con 
los obtenidos teóricamente con el programa de especiación WinHumic V.  
 
Muestra MLV,  g·l-1 WinHumic V, g·l-1 , % t  Test t* 
1 0,66 ± 0,02 0,65 -1,5 0,7 Aceptado 
2 1,25 ± 0,04 1,27 1,6 0,7 Aceptado Lábil 
3 1,63 ± 0,07 0,04 100 32,1 Rechazado 
1 0,07 ± 0,01 0,09 22,2 2,8 Aceptado 
2 0,14 ± 0,05 0,12 -16,7 0,6 Aceptado 
No-
lábil 
3 0,41 ± 0,02 2,00 79,5 112,4 Rechazado 
* t1=12,71 ( = 0,05) 
Tabla IV.10. Comparación entre la especiación teórica y la obtenida con el sistema de MLV 
propuesto para las muestras reales. 
 
Muestra [COD], mg·l-1 [NiAH]·109, M [Ni2+]·109, M [NiCl+]·109, M 
1 3,11 1,49 8,28 2,65 
2 3,46 2,12 16,7 4,88 
3 7,04 0,34 0,74 0,02 
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Como se puede observar, los datos experimentales se corresponden con los 
teóricos predichos por el programa de especiación para las muestras salinas 1 y 2. Sin 
embargo para la muestra 3 que es de agua dulce los valores de las concentraciones de 
las distintas fracciones de níquel no coinciden. De hecho, al aplicar la prueba t de 
Student de contraste de una media experimental con un valor conocido se observa que 
no existen diferencias significativas entre los datos teóricos y los experimentales 
excepto en el caso de la muestra de agua dulce. Este comportamiento puede ser debido 
a la baja fuerza iónica de la muestra no salina, ya que en el modelo V utilizado por el 
programa WinHumic V, la compensación de las cargas electrostáticas del sistema se 
realiza a través de la denominada capa de difusión de la sustancia húmica que se 
encontraría alrededor de la molécula y donde van a residir los contraiones. De este 
modo, si la concentración de contraiones en la muestra no es suficiente para 
compensar dicha carga, este modelo tiende a sobreestimar la proporción de cationes 
níquel enlazados a las sustancias húmicas. De hecho, Chakraborty y col. detectaron 
esta limitación en el modelo VI al predecir la especiación de los metales Co, Ni, Cu y 
Zn en efluentes de minas diluidos, ya que los resultados obtenidos experimentalmente 
no se ajustaban correctamente con los datos predichos por el modelo, debido a un 
cambio en la conformación de la molécula de COD dejando más accesibles los sitios 
de enlace de la molécula húmica [17]. 
Posteriormente se estudió la posibilidad de realizar la diferenciación entre las 
especies mayoritarias del sistema, Ni2+, NiCl+ y NiAH a partir de los resultados 
obtenidos con la membrana líquida de volumen y los cálculos teóricos del programa de 
especiación. Para ello se realizaron las siguientes aproximaciones sólo para el caso de 
las muestras salinas, ya que para la no salina los cálculos teóricos no resultan 
adecuados. 
 Especie NiCl+: esta especie se obtiene a partir de los datos teóricos de 
WinHumic V que nos indican la proporción de NiCl+ en cada muestra.  
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 Especie Ni2+: en este caso se calcula un nuevo factor de preconcentración 
para esta especie teniendo en cuenta la concentración de la especie NiCl+ calculada 
anteriormente y los resultados cuando existen ácidos húmicos en el sistema. Para ello 













                                      (IV.5) 
 
Donde mt es la masa transportada de níquel a través de la membrana a cada 
tiempo estudiado, mc0 es la masa de níquel inicial en la disolución cargada, mNiCl
+ la 
masa de níquel calculada a través del valor de su proporción en la muestra con el 
programa WinHumic V. 
 Especie NiAH: calculada como la fracción no lábil con la membrana 
líquida de volumen, que era calculada como la diferencia entre las fracciones total y 
lábil en cada caso. 
Aplicando estos cálculos para cada una de las muestras salinas se obtienen los 
resultados que se muestra en la figura IV.8 junto con los valores estimados para cada 
especie con el programa WinHumic V. 
Los valores de concentración de las distintas especies mayoritarias de níquel 
calculados para las muestras salinas se corresponden bastante bien con los calculados 
teóricamente, por lo que cabe pensar que bajo las condiciones de agua de mar este 
sistema permite diferenciar y cuantificar estas especies en este tipo de muestras. A 
pesar de ello esta técnica presenta algunos inconvenientes, como el consumo de altos 
volúmenes de disolventes y tiempos largos de extracción, por lo que se hace necesario 
el desarrollo de nuevas técnicas que mejoren estos aspectos. En este sentido se 
desarrollaron los trabajos que se recogen en los capítulos siguientes, en los que se 
describe el estudio y aplicación de dos nuevos sistemas de microextracción en fase 
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líquida con capilares de fibra hueca para la determinación de los contenidos totales y 
diferenciación de las especies de níquel en aguas naturales. 
 
 
Figura IV.8. Concentración de las distintas fracciones de níquel en muestras reales salinas 
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 Los resultados mostrados y discutidos en los capítulos anteriores nos permiten 
extraer una primera conclusión de gran importancia, asociada a la capacidad 
demostrada por la conjunción de los sistemas químicos de transporte optimizados y las 
membranas líquidas como herramienta para separar y preconcentrar especies de níquel 
en aguas naturales. Avanzando en los objetivos propuestos, y con el fin de mejorar la 
aplicabilidad de los sistemas de transporte estudiados al análisis de concentraciones de 
níquel a niveles de sub-ppb en muestras reales, se hace necesario aumentar los factores 
de preconcentración reduciendo los volúmenes de disolución utilizados con el sistema 
de membrana líquida de volumen. Para ello se plantea aquí la utilización de la técnica 
separativa denominada microextracción en fase líquida (LPME), y más concretamente 
la modalidad basada en el uso de capilares de fibra hueca, en nuestro caso fabricados 
en polipropileno poroso, que surgió a finales de los 90 [1]. Dicha técnica surgió a partir 
de técnicas como la microextracción en fase líquida de gota colgante y la idea de la 
técnica de extracción a través de membranas líquidas soportadas de Jönsson y col., las 
cuales permitían reducir de las cantidades de disolventes utilizadas y conseguir altos 




factores de preconcentración [2-5]. Su antecesora, la técnica basada en gota colgante 
(SDME), fue desarrollada en 1996 como alternativa a la extracción líquido-líquido 
convencional con dos objetivos principales [2]: 
 Reducir las cantidades de disolventes utilizados por estos sistemas y con 
ello ajustarse a los métodos denominados “solvent-less” que cumplen con 
los principios de la “Química Analítica Verde” [6].  
 Aumentar los factores de preconcentración conseguidos durante la 
extracción, debido a la gran relación entre las fases donadora-receptora en 
estos sistemas. 
 Esta técnica se basa en el uso de una gota de disolvente orgánico sujeta en el 
extremo de una microjeringa que se introduce en la muestra acuosa y sobre ella se va a 
producir la extracción del analito de interés, siendo posteriormente introducida en la 
microjeringa e inyectada en un instrumento de análisis, como por ejemplo un 
cromatógrafo de gases (CG). Esta técnica ha sufrido bastantes variaciones con el 
objetivo de ampliar su aplicación al análisis de diferentes tipos de analitos, entre ellas 
podemos nombrar la microextracción líquido-líquido-líquido (LLLME) donde una gota 
de disolución acuosa es sumergida en un disolvente orgánico de baja densidad que se 
encuentra sobre la muestra acuosa y la técnica de microextracción de gota colgante en 
espacio de cabeza (HS-SDME), en la que la gota de disolución orgánica o acuosa se 
encuentra en el espacio de aire que queda sobre la muestra [7-9]. Esta última técnica 
permite el análisis de compuestos volátiles o semi-volátiles utilizando una gota de 
disolvente orgánico. Con ella es posible desarrollar métodos más “verdes” utilizando 
líquidos iónicos [10], o analizar compuestos volátiles o semi-volátiles ionizables 
utilizando una gota de disolución acuosa [11]. 
A pesar de conseguir altos factores de preconcentración, la técnica SDME 
presenta problemas de inestabilidad por pérdidas de la gota durante el proceso de 
extracción debido en muchos casos a la alta velocidad de agitación necesaria para 
agilizar el proceso de extracción [12]. El sistema basado en capilares intenta resolver 
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estos problemas de inestabilidad al encontrarse la disolución receptora dentro de un 
soporte rígido polimérico, de este modo el sistema puede ser agitado vigorosamente 
reduciendo los problemas de pérdidas de muestra [13,14].  
Existen diferentes tipos de sistemas de microextracción en fase líquida basados 
en capilares de fibra hueca (HF-LPME), que pueden usarse en modo de dos o tres 
fases. En el primero de ellos, ideal para compuestos orgánicos, el capilar se llena de la 
disolución orgánica extractante y se sumerge en la muestra, de modo que se produce 
una extracción de los analitos desde la muestra hacia la disolución orgánica a través de 
los poros de la fibra, que se encuentran igualmente impregnados de fase orgánica [15]. 
En el sistema de tres fases, objeto de este capítulo y el siguiente, la disolución orgánica 
o membrana se encuentra retenida mediante fuerzas capilares en los poros de una fibra 
hueca de polipropileno. Las fases donadora y receptora se encuentran separadas por 
dicha membrana, estando esta última en el interior de la fibra hueca, como puede 
apreciarse en la figura V.1. 
Aunque el uso de capilares mejora enormemente la estabilidad de la disolución 
orgánica aún pueden existir pérdidas de la fase orgánica retenida en los poros durante 
el proceso de extracción. Sin embargo, una forma de poder disminuir esta inestabilidad 
es elegir un soporte polimérico con tamaño de poro adecuado, además de un disolvente 
orgánico que presente buenas características, como por ejemplo alta tensión superficial, 
baja viscosidad y volatilidad. En este sentido Xia y col. encontraron que el cloroformo 
mejoraba el factor de enriquecimiento obtenido para varios metales con este tipo de 
sistemas frente a otros disolventes como el tolueno y el octanol [16].  
La aplicación de este tipo de sistemas de HF-LPME se ha desarrollado 
principalmente para el análisis de compuestos orgánicos, aunque cada vez son más los 
trabajos enfocados al análisis de metales en concentraciones traza, como se recoge en 
varias revisiones publicadas sobre el tema [13,14,17,18].  
 
 





                                                                                     Fase receptora 
 
 
                                                               Fase                                             Fase orgánica 




                          Fibra hueca 
 
Figura V.1. Sistema de microextracción en fase líquida con capilares de fibra 
hueca (HF-LPME). 
 
Aunque la aplicación de estos sistemas al análisis de metales en aguas 
naturales así como para su especiación es aún escasa, sí se pueden encontrar varios 
ejemplos tanto utilizando los sistemas de dos fases como los de tres [18]. En este 
sentido Xia y col. consiguieron determinar varios metales (Cu, Zn, Pd, Cd, Hg, Pb y 
Bi) en aguas naturales con factores de enriquecimiento entre 20 para el mercurio y 305 
para el cobre [16]. Otros autores han desarrollado métodos de análisis para Cd, Ni o Pb 
en este mismo tipo de muestras basado en sistemas de microextracción similares y 
posterior determinación por espectrometría de absorción atómica con horno de grafito 
[19,20]. 
En este capítulo, se expone el desarrollo del sistema de HF-LPME para la 
determinación de níquel total mediante el sistema Ni-DEHPA tomando como base los 
resultados de los estudios de extracción líquido-líquido expuesto anteriormente en el 
capítulo II, así como de otros trabajos anteriores en membranas líquidas de volumen 
[21].  
 En primer lugar se realizó el diseño de los experimentos con capilares de fibra 
hueca y se optimizaron las variables químicas e hidrodinámicas más influyentes en el 
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sistema de extracción. Al utilizar un volumen de disolución orgánica tan reducido en 
comparación con las metodologías usadas en los capítulos anteriores la relación molar 
Ni:extractante se va a ver reducida, lo que se va a traducir en la necesidad de aumentar 
de manera significativa la concentración de extractante utilizado en la disolución 
orgánica por lo que esta fue una de las variables a optimizar. Otra de las variables 
estudiadas fue la concentración de ácido en la disolución receptora, ya que al igual que 
para la variable anterior, el pequeño volumen utilizado en esta metodología puede 
influir en el transporte del metal. Finalmente, la última variable a tener en cuenta fue la 
velocidad de agitación de la muestra.  
Para realizar los estudios mencionados se eligió una optimización univariante 
del sistema, para de este modo detectar fácilmente la influencia de cada parámetro por 
separado.  
La aplicación a muestras reales se ha realizado como en el capítulo anterior en 
condiciones de extrema limpieza y con reactivos de alta calidad (suprapur), para 
eliminar posibles problemas de contaminación durante los análisis. La validación del 
sistema propuesto en este capítulo se realizó, al igual que para la membrana líquida de 
volumen, aplicando el sistema optimizado a muestras reales y comparando los 
resultados con los obtenidos con la metodología de referencia basada en la extracción 
con mezcla de carbamatos (APDC/DDDC) [22]. 
 
V.II. DESARROLLO EXPERIMENTAL 
 
Como se comentó en el capítulo anterior el sistema estudiado en extracción 
líquido-líquido para la determinación de los contenidos totales de níquel ha sido 
trasladado directamente a un sistema de membrana soportada, debido a que ya se ha 
demostrado su viabilidad para extraer níquel en un sistema de membranas de volumen 
[21]. No obstante, ese sistema enfocado al análisis multielemental presentó bajas 
recuperaciones y alta irreproducibilidad para este metal, lo que lo hacía poco adecuado 




para el análisis cuantitativo de níquel en muestras reales de aguas naturales. Por lo que 
el objetivo principal de trasladar el sistema a uno de membrana líquida soportada con 
capilares de fibra hueca es la obtención de una nueva metodología que aporte factores 
de preconcentración más elevados que los encontrados con membranas de volumen 
junto con la reducción de los volúmenes de reactivos usados para el análisis. 
 
Descripción del sistema de microextracción 
 
En este primer sistema se utilizó como soporte polimérico la fibra Accurel PP 
Q 3/2, con un tamaño de poro de 0,2 µm, un diámetro interno de 600 µm y un espesor 
de pared de 200 µm. El sistema que se utilizó fue de uno de tres fases utilizando el 
diseño mostrado en la figura V.2.  
 
 
Figura V.2. Sistema de membrana de fibra hueca (HF-LPME) utilizado para el 
análisis de contenidos totales de níquel.  
 
Para el montaje de este sistema se siguió el protocolo que se expone a 
continuación:  
1. Se corta un trozo de fibra hueca Accurel PP Q 3/2 de 9 centímetros como el 
que se muestra en la figura V.3 y se limpia su interior, utilizando una jeringa 
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2. Con el extremo de la jeringa aún introducido en la fibra, y con el lumen lleno 
de disolución receptora, se procede a la impregnación de la misma durante 1 
minuto. Para ello se sumerge en la disolución orgánica como se observa en la 
figura V.3. Este tiempo es suficiente para que la disolución orgánica se 
introduzca en los poros de la fibra.  
 


















Figura V.3. Etapas 1, 2, 6 y 8 del montaje del sistema de microextracción en 
fase líquida con capilares de fibra hueca. 
 
3. Luego, utilizando la jeringa, se inyectan unos 100 l más de disolución 
receptora para eliminar los posibles restos de la orgánica, evitando introducir 
Paso 1 
Paso 2 
Paso 6 Paso 8 




aire y dejando la fibra llena con unos pocos microlitros de disolución receptora 
limpia (22,6 l). 
4. La fibra impregnada se sumerge durante unos segundos en un vaso con agua 
milli-Q para eliminar el exceso de disolución orgánica que pueda quedar en el 
exterior de la misma. 
5. Los extremos de la fibra se cierran mediante un trozo de Parafilm©, el cual se 
introduce en el tapón agujereado de un bote de polipropileno de baja densidad. 
6. La fibra se sumerge completamente en la disolución cargada que se encuentra 
llenando un bote de polipropileno de baja densidad de 30 ml y se cierra 
herméticamente el sistema utilizando el tapón en el que se encuentra la fibra 
sujeta, tal y como se ve en la figura V.3. 
7. Por último se realiza la agitación del sistema para de este modo renovar la 
interfase entre las disoluciones cargada y orgánica constantemente y mejorar la 
extracción del metal. 
8. Una vez transcurrido el tiempo de extracción se para la agitación, se corta el 
extremo del Parafilm© y se extrae la gota de disolución receptora del interior 
de la fibra con la ayuda de la jeringa, impulsando aire y recolectando la 
muestra en un Eppendorf para su posterior análisis, como muestra la figura 
V.3. 
 
Optimización del sistema  
 
 Los experimentos de optimización del sistema Ni-DEHPA se realizaron 
siguiendo una estrategia univariante, variando una variable cada vez y fijando las 
demás a un valor determinado. La variable respuesta seleccionada para optimizar el 
sistema fue el factor de enriquecimiento (FE), que viene definido por la ecuación V.1 
[23]. 
 







FE                                                   (V.1) 
 
donde [Ni]r representa la concentración de níquel presente en la disolución receptora al 
final del experimento y [Ni]c la concentración inicial de níquel en la disolución 
cargada.  
 Para realizar la optimización se utilizó una disolución cargada con  100 g·l-1 
de níquel ajustando el pH a un valor de 5 mediante una disolución tampón 
acético/acetato hasta una concentración final de 0,1 M y la cantidad necesaria de 
disolución de hidróxido sódico 2 M. En este estudio se optimizaron las variables 
químicas de concentración de agente extractante en la disolución orgánica y 
concentración de ácido en la disolución receptora. Todos estos experimentos se 
realizaron a tres tiempos diferentes de extracción 30, 60 y 90 minutos.   
 Por otro lado, se estudió el efecto de las condiciones hidrodinámicas del 
sistema sobre el factor de enriquecimiento variando la velocidad de agitación.  
 Cada experimento se realizó por triplicado y las gotas de disolución ácida se 
recogieron en Eppendorfs de 2 ml, diluyéndolas con 1000 l de agua milli-Q para 
contar con un volumen suficiente para su determinación con espectrometría de 
absorción atómica con llama (F-AAS). 
 
 Aplicabilidad del sistema al análisis de concentraciones traza 
 
 Para poder realizar la aplicación del sistema estudiado a muestras reales que 
suelen contener concentraciones de níquel menores de 1 g·l-1 se realizó previamente 
el estudio de los blancos del sistema. De este modo se determinó la posible 
contaminación introducida durante el proceso tanto por el propio montaje del sistema 
como por los reactivos utilizados para preparar las disoluciones. 




 El primer experimento fue realizado en las condiciones optimizadas 
previamente utilizando reactivos de alta pureza y usando agua milli-Q como disolución 
cargada ajustando su pH a 5 con el tampón acético/acetato hasta una concentración 
final de 0,1 M y una disolución de NaOH 2 M.  
 Posteriormente, con el objeto de minimizar aún más la contaminación debido 
al proceso de extracción, se repitió el estudio de los blancos utilizando reactivos de 
mayor calidad (suprapur) y se realizó el montaje de las fibras en una campana de flujo 
laminar con filtro tipo HEPA. Además se limpiaron tanto la disolución orgánica como 
la disolución tampón, utilizando los protocolos que se recogen de forma detallada en el 
anexo A.9.  
 Por último, se procedió a estudiar la influencia de la concentración inicial de 
níquel en la disolución cargada en un rango de 5-100 g·l-1 utilizando las condiciones 
optimizadas en el apartado anterior. 
 En todos los casos se realizaron los experimentos por triplicado y las gotas 
obtenidas se diluyeron con 200 l de agua milli-Q y se analizaron por GF-AAS 
siguiendo el programa de temperaturas mostrado en la tabla V.1. 
 
Etapas T, °C Tiempo, s Rampa, s Flujo argón,  l·min-1 
Secado 100 30 10 0,2 
Secado 130 20 30 0,2 
Calcinación 1000 20 150 0,2 
Atomización 2400 3 0 0 
Limpieza 2600 3 0 0,2 
Tabla V.1. Programa de temperaturas utilizado para analizar níquel con GF-AAS. 
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 Análisis de muestras reales 
 
 Para realizar la aplicación a muestras reales se tomaron y analizaron nueve 
muestras diferentes con distintas salinidades, en un rango de 1 a 32,7 g·l-1. En el Anexo 
A.6 se recogen en detalle las características de cada muestra, correspondiéndose con 
las muestras que aparecen en la tabla recogida en el anexo (numeradas como 1, 3, 4, 5, 
6, 7, 8, 9 y 10), así como los procedimientos utilizados en la toma de las mismas.  
  
 Cálculo del factor de enriquecimiento 
 
 En este estudio primero se aplicó el sistema a seis muestras que aparecen en el 
anexo A.6 enumeradas como 4, 5, 6, 7, 8 y 9, para determinar el factor de 
enriquecimiento cuando se analizan muestras reales, ya que estudios anteriores con este 
sistema químico han mostrado una disminución de la eficiencia de la extracción debido 
a la matriz de estas muestras [24]. Como se ha comentado anteriormente, el reactivo 
DEHPA es un agente extractante no selectivo y durante el proceso de extracción con 
membranas líquidas se puede producir un co-transporte de otros iones mayoritarios en 
las aguas naturales, como Na+, Ca2+ y Mg2+, que disminuyen la eficiencia del transporte 
del metal analizado. Una manera de reducir este efecto producido por la matriz de la 
muestra real es el uso de complejantes, como el ácido cítrico, que retengan a estos 
iones en la muestra formando complejos. Por ello, se realizó una prueba de extracción 
con una de las muestras con una concentración de ácido cítrico de 0,1M. 
 Con este estudio se obtuvo un factor de enriquecimiento medio que se utilizó 
posteriormente para realizar la determinación de las concentraciones de níquel totales 
en muestras reales. Dicho factor de enriquecimiento se calculó como se describe en la 
ecuación V.1 a partir de las concentraciones de níquel medidas en las muestras 
mediante la extracción con APDC/DDDC y determinación con ICP-MS. 
 
 




Aplicación del sistema al análisis de níquel en muestras reales 
 
 Una vez calculado el valor del factor de enriquecimiento para matrices de 
aguas reales, éste se utilizó para analizar las muestras 1, 3, 9 y 10 descritas en el anexo 
A.6 y que abarcan distintos valores de salinidad. Los experimentos se llevaron a cabo 
del mismo modo que los anteriores, siguiendo protocolos de ultralimpieza y con las 
condiciones optimizadas.  
 La validación del método propuesto se realizó comparando los resultados 
obtenidos para la concentración total de níquel usando el sistema de microextracción 
con los determinados con la técnica de referencia. Para ello se utilizó el test t-Student 




 A continuación se muestran los resultados obtenidos en el desarrollo y 
aplicación de la metodología propuesta. 
 
Optimización del sistema  
 
En primer lugar se estudió el efecto del agente extractante presente en la 
disolución orgánica, variando la concentración de DEHPA disuelto en keroseno entre 
0,3 y 0,9 M, y manteniendo en la disolución receptora una concentración de HNO3 de 
1,5 M. La longitud de fibra utilizada fue de 9 cm, y la velocidad de agitación del 
sistema se mantuvo a 500 rpm. Adicionalmente se estudió el efecto del tiempo de 
extracción, como se observa en los resultados obtenidos que aparecen en la figura V.4.  
En esta figura se aprecia que la extracción se ve favorecida con el aumento de 
la concentración de DEHPA en la disolución orgánica independientemente del tiempo 
de extracción. Este hecho se relaciona con el aumento de la relación DEHPA:Ni al 
aumentar la concentración del extractante en la disolución orgánica que favorece un 
aumento en el flujo de metal a través de la membrana como ha sido observado en otros 
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sistemas [25,26]. No obstante, Mendiguchía y col. encontraron que para 
concentraciones de extractante mayores a 0,5 M la permeabilidad del sistema para el 
transporte de cobre en un sistema de membrana líquida de volumen disminuía, debido 
al aumento de la viscosidad de la disolución dificultando la difusión de la especie en la 
fase orgánica [27]. Otros autores han observado el mismo efecto para concentraciones 
altas de extractante en sistemas de membrana líquida soportadas [28], por lo que no se 













Figura V.4. Efecto de la concentración de DEHPA en el factor de enriquecimiento. 
Disolución cargada: 100 g·l-1 Ni; 0,1 M AcH/Ac-; Disolución receptora: 1,5 M 
HNO3; Velocidad de agitación: 500 rpm; L = 9 cm. : 30 minutos ■: 60 minutos, ▲: 
90 minutos. 
 
 Otro aspecto importante que se observa en la figura V.4 es que al aumentar el 
tiempo de extracción de 30 a 60 minutos se produce un aumento muy significativo de 
la extracción del metal, especialmente para altas concentraciones de DEHPA. Sin 
embargo, cuando la extracción se realiza en 90 minutos no se observa un aumento 
significativo en el factor de enriquecimiento en comparación con el obtenido a los 60 




minutos, pudiendo relacionarse con la llegada al equilibrio del sistema en el cual el 
factor de enriquecimiento se mantiene invariable.  
 Li y Hu observaron un comportamiento similar en un sistema de HF-LPME 
para especiación de vanadio en el que el factor de enriquecimiento aumentaba con el 
tiempo de extracción durante los primeros siete minutos manteniéndose después 
constante y disminuyendo ligeramente para tiempos superiores a 12 minutos [29]. El 
mismo efecto ha sido observado también para la extracción de níquel y plomo con este 
tipo de sistemas [19], aunque en otros casos no se observa que el sistema alcance el 
equilibrio tras 20 minutos de extracción [30]. En vista de los resultados, se eligió para 
los siguientes experimentos una concentración de DEHPA de 0,9 M en keroseno. 
 La siguiente variable estudiada para determinar su influencia en el factor de 
enriquecimiento fue la concentración de ácido nítrico en la disolución receptora, en un 
rango entre 0,5 y 2 M para 30, 60 y 90 minutos de extracción. Los resultados obtenidos 
se muestran en la figura V.5. 
Como se observa en la figura, es posible distinguir dos tendencias ligeramente 
diferentes para los distintos tiempos de extracción. Para el tiempo de extracción menor 
el valor del coeficiente de enriquecimiento disminuye progresivamente con el aumento 
en la concentración de ácido en la disolución receptora, siendo esta disminución más 
marcada entre 1 y 1,5 M. Para los tiempos mayores, la tendencia se mantiene 
prácticamente igual independientemente del tiempo con un incremento del factor de 
enriquecimiento al aumentar la concentración de ácido hasta 1 M, disminuyendo para 
concentraciones de ácido nítrico  más elevadas. Esta disminución de los valores del 
factor de enriquecimiento con el aumento de la concentración de ácido utilizada en la 
disolución receptora puede ser debida a pérdidas del reactivo extractante en esta 
disolución, como observaron Peng y col. en un trabajo con un sistema similar de 
membrana para la determinación de Cd [20]. En vista de estos resultados se eligió una 
concentración de ácido nítrico de 1 M para los experimentos posteriores. 
 













Figura V.5. Efecto de la concentración de HNO3 en el factor de enriquecimiento. 
Disolución cargada: 100 g·l-1 Ni; 0,1 M AcH/Ac-; Disolución orgánica: 0,9 M 
DEHPA; Velocidad de agitación: 500 rpm; L = 9 cm. : 30 minutos, ■: 60 minutos, 
▲: 90 minutos. 
 
 Aunque el mayor factor de enriquecimiento se observa para 90 minutos de 
extracción, este aumento no es muy significativo probablemente porque, como se ha 
comentado anteriormente el sistema haya alcanzado el equilibrio, y aumentó además la 
irreproducibilidad del sistema, como se aprecia en la figura V.5. El aumento de la 
irreproducibilidad puede ser debido a la baja estabilidad de la disolución orgánica en 
los poros que pueden presentar estos sistemas de fibra hueca y que se hace más 
marcada para mayores tiempos de agitación del sistema [31]. La disolución orgánica se 
encuentra retenida en los poros debido a fuerzas capilares, por lo que durante el 
proceso de extracción es posible que parte de la disolución orgánica y agente 
extractante sean extraídos de los poros de la membrana, observándose una disminución 
del flujo de níquel a través de ella y por tanto una disminución del factor de 
enriquecimiento. De hecho, aunque los mayores factores de enriquecimiento se 
consiguen cuando el sistema alcanza el equilibrio, es habitual utilizar tiempos de 




extracción más bajos, aunque no se haya llegado al equilibrio, y se evitan los posibles 
problemas de pérdida de disolvente [16,30]. Por todo ello, se decidió que el tiempo de 
extracción más adecuado para realizar los siguientes experimentos era de 60 minutos, 
ya que la estabilidad de la disolución orgánica era suficiente para conseguir resultados 
reproducibles y el factor de enriquecimiento aumentaba notablemente. 
 Posteriormente se estudiaron las condiciones hidrodinámicas bajo las que se 
realizaban los análisis de extracción con este sistema, variando la velocidad de 
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Figura V.6. Efecto de la velocidad de agitación en el factor de enriquecimiento. 
Disolución cargada: 100 g·l-1 Ni, 0,1 M AcH/Ac-; Disolución orgánica: 0,9 M 
DEHPA; Disolución receptora: 1M HNO3; L = 9 cm. Tiempo: 60 minutos. 
 
 Para velocidades de agitación bajas (250-500 rpm) el sistema presenta un 
incremento progresivo del factor de enriquecimiento al aumentar la velocidad debido a 
que mejora los procesos de difusión del sistema. Sin embargo, para velocidades de 
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agitación mayores se observa una ligera disminución del factor de enriquecimiento 
para permanecer después prácticamente invariable. Este comportamiento de 
disminución del factor de enriquecimiento a altas velocidades de agitación ha sido 
descrito anteriormente en otros sistemas similares y puede relacionarse con dos 
factores. Por un lado podría ser debido a pérdidas de parte de la disolución orgánica y/o 
agente extractante procedente de los poros de la fibra por el aumento de la velocidad de 
agitación y por otro, a la creación de burbujas que pueden quedar retenidas en la 
superficie externa de la fibra. Ambos fenómenos reducen el contacto entre las fases 
acuosas a través de la membrana líquida y por tanto la difusión de níquel a través de la 
membrana [19,32]. A partir de los resultados obtenidos se seleccionó una velocidad de 
agitación de 500 rpm para realizar los siguientes experimentos. 
De este modo las condiciones químicas y físicas del sistema de 
microextracción en fase líquida con capilares de fibra hueca para la determinación de 
contenidos de níquel total en aguas naturales se resumen en la tabla V.2. En estas 
condiciones se obtiene un factor de enriquecimiento de 598. 
  
Disolución orgánica 0,9 M DEHPA en keroseno 
Disolución receptora 1 M HNO3 
Velocidad de Agitación 500 rpm 
Tiempo de extracción 60 minutos 
Longitud de fibra 9 cm 
 
Tabla V.2. Condiciones de funcionamiento del sistema de HF-LPME. 
 
Aplicabilidad del sistema al análisis de concentraciones traza 
 
 Una vez se optimizó el sistema de membrana soportada de fibra hueca para el 
análisis de níquel total en aguas naturales, se estudió la aplicabilidad del mismo al 
análisis de níquel en aguas naturales a bajas concentraciones. Para ello primero se 




realizaron los blancos del sistema Ni-DEHPA en las condiciones optimizadas 
anteriormente, para determinar la potencial contaminación procedente de la 
manipulación de las fibras y de los reactivos utilizados y que podría interferir en la 
determinación de muestras reales cuyas concentraciones pueden llegar a ser menores a 
1 g·l-1 de níquel. Con este fin, se realizaron extracciones de muestras cargadas a las 
que no se les adicionó níquel pero sí el tampón acético/acetato en las condiciones 
optimizadas anteriormente, obteniendo una concentración de níquel en la disolución 
receptora de  0,51 ± 0,08 µg·l-1. Este valor muestra que los reactivos utilizados, así 
como el propio montaje del sistema, aportaban una cantidad considerable de níquel, 
por lo que se intentó disminuir estos blancos mediante una limpieza de las disoluciones 
utilizadas y de las fibras, así como la realización de las extracciones y del montaje del 
sistema en el interior de una campana de flujo laminar con filtro HEPA (clase 100). De 
este modo la disolución tampón se limpió mediante una extracción con mezcla de 
carbamatos. Para limpiar la disolución orgánica se utilizó una extracción utilizando el 
ácido de la disolución receptora como extractante. Todos los procedimientos de 
limpieza se realizaron en una sala blanca clase 10.000 y se detallan en los anexos A.9 y 
A.10. Para limpiar las fibras se dejaron en ácido nítrico 2 M durante varias horas. 
 Los resultados obtenidos tras estas modificaciones mostraron una reducción 
significativa de la concentración de níquel en la disolución receptora hasta un valor de 
0,15 ± 0,07 µg·l-1. Por este motivo el análisis de níquel en las muestras reales se realizó 
siguiendo los procedimientos de limpieza descritos y en el interior de una campana de 
flujo laminar clase 100. 
 Posteriormente se realizó el estudio del efecto de la concentración de níquel 
inicial en el factor de enriquecimiento. De este modo, se realizaron varios 
experimentos disminuyendo la concentración de níquel presente en la disolución 
cargada a 20 y 5 g·l-1. Los resultados pueden verse en la figura V.7., en la que se 
aprecia una ligera disminución del valor del factor de enriquecimiento obtenido para 
las concentraciones más bajas de níquel. Sin embargo en este rango el factor de 
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enriquecimiento prácticamente permanece invariable pudiendo calcular un valor medio 












Figura V.7. Efecto de la concentración de níquel inicial en el factor de 
enriquecimieno. Disolución cargada: 0,1 M AcH/Ac-; pH 5; Disolución orgánica: 0,9 
M DEHPA; Disolución receptora: 1M HNO3; Velocidad de agitación: 500 rpm; L = 9 
cm; Tiempo: 60 min. 
 
Análisis de muestras reales 
 
 Tal como se ha comentado en el desarrollo experimental, en primer lugar es 
necesario calcular el factor de enriquecimiento del sistema para las muestras reales, ya 
que la ausencia de selectividad del DEHPA puede hacer que exista transporte de otros 
cationes presentes en las muestras reales que disminuya la capacidad del sistema para 
transportar el analito de interés [24].   
 Para ello se analizaron seis muestras reales de distinta salinidad (muestras 4 a 9 
del anexo A.6) procedentes del río Guadalquivir cuya concentración de níquel total 
había sido determinada previamente mediante extracción líquido-líquido con 




APDC/DDDC en sala blanca y posterior cuantificación mediante ICP-MS. Los 
experimentos se llevaron a cabo por triplicado utilizando el sistema de microextracción 
optimizado y se obtuvo un factor de enriquecimiento medio de 29,7 ± l,2. La alta 
reproducibilidad del sistema indica que la salinidad de la muestra no afecta de manera 
significativa al proceso de extracción, lo que permite la aplicación del sistema a 
muestras de aguas de diferente salinidad. 
Como se puede observar, el valor del factor de enriquecimiento obtenido con 
el sistema optimizado para las muestras reales es mucho menor que el calculado 
anteriormente para las muestras sintéticas, confirmando el efecto comentado 
anteriormente. Para intentar reducir este efecto se probó la adición de un agente 
enmascarante, el ácido cítrico, que ha demostrado su utilidad en un sistema de 
membrana líquida de volumen para análisis de Cd en agua de mar [24]. Sin embargo, 
los factores de enriquecimiento en el sistema optimizado para níquel no mejoraron con 
la adición de este reactivo e incluso mostraron peores resultados, probablemente 
debido a que las constantes de formación del complejo del ácido cítrico con níquel son 
del mismo orden e incluso superiores a las contantes de formación de los complejos de 
Ca y Mg, por lo que además de complejar a los iones calcio y magnesio se puede 
producir la complejación del níquel presente en la muestra que no podría ser 
transportado por el DEHPA [33-35]  . 
De este modo se utilizó el factor de enriquecimiento calculado previamente 
(29,7) para la determinación de níquel total en cuatro muestras reales de diferente 
salinidad, dos procedentes del río Guadalquivir (muestras 9 y 10 del anexo A.6), otra 
del río Guadalete y una tomada en el río San Pedro (muestras 3 y 1 del anexo A.6). De 
este modo, los resultados obtenidos al aplicar el método optimizado para analizar estas 
cuatro muestras, junto con la concentración de níquel obtenida usando el método de 
referencia se pueden ver en la tabla V.3. El error medio calculado respecto a las 
medidas realizadas con el método de referencia fue de un 7,9%. Asimismo, la tabla 
recoge los resultados obtenidos en la prueba t-Student para la comparación de las 
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concentraciones obtenidas con el sistema de microextracción en fase líquida con 
capilares de fibra hueca optimizado y el método de referencia, mostrando que no 






HF-LPME,   
µg·l-1 , % t-Student Test t* 
9 31,5 0,73 0,71 ± 0,12 2,7 -0,3 Aceptado 
10 0,4 1,95 2,05 ± 0,23 -5,1 0,8 Aceptado 
1 32,7 0,73 0,82 ± 0,06 12,3 2,6 Aceptado 
3 1,0 2,12 1,88 ± 0,14 11,3 -3,0 Aceptado 
*tc=4,30, con 2 grados de libertad y α=0,05. 
Tabla V.3. Comparación entre los valores de concentración de las muestras obtenidos con el 
método optimizado y los medidos con el método de referencia. 
 
De los resultados expuestos anteriormente se desprende la aplicabilidad del 
sistema de microextracción desarrollado para el análisis de concentraciones de níquel 
totales en aguas naturales de diferente salinidad. Como se ha comentado varias veces 
este tipo de sistemas cumplen con los principios de la Química Verde, por lo que la 
posibilidad de que sustituyan a otros procedimientos potencialmente más 
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En este sexto y último capítulo se describen los trabajos experimentales 
realizados para la implementación del sistema de separación química previamente 
descrito en el capítulo IV en un sistema de microextracción en fase líquida con 
capilares de fibra hueca (HF-LPME). El sistema anteriormente desarrollado permitió 
llevar a cabo la diferenciación de las distintas fracciones de níquel presentes en aguas 
naturales mediante su separación selectiva en sistemas de membrana líquida de 
volumen, por lo que ahora el objetivo principal será aprovechar las ventajas de la 
miniaturización que permiten los nuevos sistemas de microextracción en fase líquida. 
De este modo, se podrán conseguir mayores factores de preconcentración que 
con las membranas líquidas de volumen y se reduce el volumen de las disoluciones 
utilizadas. Además, al aumentar considerablemente la relación de volúmenes entre las 
dos muestras acuosas es posible conseguir una alta preconcentración en la disolución 
receptora sin afectar a la concentración de níquel en la disolución cargada lo que 
permitiría mantener el equilibrio químico entre las especies presentes en la misma y 




por tanto no modificar la especiación de níquel en la disolución cargada durante el 
proceso de extracción. De este modo, en este capítulo se presenta el desarrollo de una 
nueva metodología para la separación y cuantificación de las distintas fracciones de 
níquel presentes en las aguas naturales. 
Recientemente, los sistemas de HF-LPME se han aplicado en el campo de la 
especiación principalmente al análisis de metales en distinto estado de oxidación, como 
Se(IV) y Se(VI), As(III) y As(V), V(IV) y V(V) o bien de compuestos organometálicos 
[1-5]. Sin embargo aún son escasos los trabajos enfocados al análisis de distintas 
fracciones de metales en aguas naturales, pudiendo citar la separación de las distintas 
especies de plomo en presencia de distintos ligandos tanto inorgánicos como orgánicos 
realizada por Bautista-Flores [6].  
 En este capítulo se recogen, en primer lugar, los estudios de optimización del 
sistema, que se realizaron de un modo similar al del Ni-DEHPA, aunque después de 
optimizar las condiciones químicas e hidrodinámicas más influyentes del sistema se 
estudió el efecto producido por la longitud de fibra en la extracción de níquel. 
Posteriormente, se evaluó la influencia de los ligandos inorgánicos y orgánicos 
disueltos en la disolución cargada en el transporte de níquel.  
La aplicación a muestras reales así como los estudios previos de aplicabilidad 
del sistema optimizado se realizaron como en el capítulo anterior, comparando los 
resultados determinados para las distintas muestras analizadas con los obtenidos con 
las metodologías de referencia. 
Por último, se realizó la comparación de los resultados experimentales con los 
calculados teóricamente con el programa de equilibrio químico WinHumic V y se 
realizó la diferenciación de las especies mayoritarias presentes en las muestras como 
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VI.II. DESARROLLO EXPERIMENTAL 
 
Como se ha dicho anteriormente, el sistema químico Ni-CHBBH se trasladó a 
un sistema de membrana líquida soportada con fibra hueca con el objetivo de aumentar 
los factores de preconcentración y disminuir los volúmenes de los disolventes 
utilizados. 
 
Descripción del sistema de microextracción  
 
En este caso se realizaron estudios con dos fibras de características diferentes, 
la Accurel PP Q 3/2 utilizada anteriormente y la Accurel PP S 6/2 con mayores 















Figura VI.1. Capilares de fibra hueca utilizados. (a) Accurel PP Q 3/2, (b) 
Accurel PP S 6/2. 
 
Como se aprecia en la tabla VI.1, donde aparecen las características físicas de 








3/2 es menor que el de la fibra Accurel PP S 6/2, efecto similar al observado para el 
espesor del capilar, por lo que el volumen de disolución orgánica retenido en ellos será 
menor y con ello, los moles de extractante efectivos para llevar a cabo la extracción. 
Sin embargo, el menor espesor de pared de la fibra Accurel PP Q 3/2, a pesar de 
disminuir el volumen de fase orgánica, debe conllevar que el transporte del metal a 
través de la membrana se realice con mayor rapidez, al recorrer una distancia menor en 
su difusión desde la interfase cargada-orgánica a la interfase orgánica-receptora. Por 
último, el diámetro interno también es menor con lo que, en principio, al tener mayor 
relación de volúmenes disolución cargada/receptora, se podrían mejorar los factores de 




















PP Q 3/2 
0,20 75 200 ± 35 600 ± 90 1,89 0,038 
Accurel 
PP S 6/2 
0,55 72 450 ± 50 1800 ± 150 5,089 0,229 
*Teniendo en cuenta la porosidad de la fibra; ** L = 10 cm de fibra 
 
Tabla VI.1. Características físicas de las fibras utilizadas. 
 
A continuación se explica el protocolo de montaje con cada una de estas fibras. 
 




Como primera aproximación al sistema se siguió el mismo protocolo de 
montaje previamente descrito para el sistema Ni-DEHPA. Adicionalmente se modificó 
el paso en el que la fibra se cierra con el Parafilm© realizando el mismo con la fibra 
aún sumergida en la disolución de limpieza para minimizar la evaporación de la 
disolución orgánica debido a la mayor volatilidad del tolueno en comparación con el 
keroseno. 





 Posteriormente, y con el fin de reducir en lo posible la pérdida de disolución 
orgánica durante la manipulación de las fibras se intentó automatizar en la medida de 
lo posible el montaje del sistema evitando al máximo la manipulación manual de la 
fibra. Para ello se insertaron en el tapón del bote donde se coloca la muestra 6 trozos de 
tubo rígido en el que se colocan las fibras en forma de U. De este modo pueden 
llenarse las fibras conectando a estos tubos rígidos otros tubos flexibles que permiten el 
llenado de la fibra mediante una bomba peristáltica. Para realizar este montaje se siguió 
el procedimiento descrito a continuación: 
1. En primer lugar, tres fragmentos de fibra hueca Accurel PP Q 3/2, de 10 
centímetros de longitud se mantuvieron sumergidos en tolueno durante 12 
horas (ver figura VI.2), para que los poros de su estructura se expandan y 
estabilicen, favoreciendo así la posterior impregnación con la disolución 
orgánica. Al día siguiente las fibras se extraen del tolueno y se dejan secar para 
eliminar completamente el disolvente antes de comenzar el montaje del 
sistema. 
2. Una vez secas, las tres fibras se colocan en los extremos de los tubos 
insertados en el tapón como se observa en la figura VI.2, repartidas de forma 
homogénea, manteniéndolas separadas y evitando la obstrucción de los poros. 
3. Como se ve en la figura VI.2, por el otro extremo de los tubos se conectan los 
tubos flexibles que van a la bomba peristáltica y se procede a la limpieza del 
interior de las fibras pasando por el lumen la disolución receptora durante 2 
minutos a la mínima velocidad posible. 
4. Posteriormente las fibras llenas de disolución receptora se sumergen en la 
disolución orgánica durante 1 minuto para realizar su impregnación, tal y como 
se muestra en la figura VI.2.  
 
 




















Figura VI.2. Etapas 1, 2, 3, 4 y 6 del montaje del sistema de HF-LPME. 
 
5. El siguiente paso consiste en sumergir las fibras en agua milliQ para eliminar 
el exceso de disolución orgánica del exterior, y mientras tanto hacer pasar 
disolución receptora por el interior de la fibra para eliminar la disolución 
orgánica y el aire que se haya introducido durante la impregnación. De este 
modo se evita la evaporación del disolvente y se llena la fibra con disolución 
receptora nueva. 
6. Posteriormente se para la bomba, se desconectan los tubos y se pasa el tapón 
con las fibras al bote de 30 ml de polipropileno de baja densidad que contiene 
la disolución cargada, como se ve en la figura VI.2, cerrándolo 
herméticamente. 
Paso 1 Paso 2 
Paso 4 
Paso 6 
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7. Se ajusta la velocidad de agitación y se deja agitando el tiempo necesario para 
completar el experimento. 
8. Una vez transcurrido el tiempo de extracción elegido se para la agitación y se 
extrae la gota de disolución receptora del interior de la fibra con la ayuda de 
una jeringa impulsando aire a través del tubo rígido de plástico colocado en el 
tapón y recolectando la muestra en un Eppendorf.  
           
 Fibra Accurel PP S 6/2 
 
 El montaje utilizado para esta fibra de mayores dimensiones, fue similar al 
anterior, utilizado para la fibra más pequeña, aunque en este caso se utilizaron frascos 
de muestra de 250 ml de modo que la modificación de la muestra durante la extracción 
se reduce permitiendo minimizar los cambios en la especiación de níquel durante el 
proceso. A continuación, se detallan los pasos seguidos para montar el sistema: 
1. Se cortan hasta cinco segmentos de fibra hueca Accurel PP S 6/2, de longitud 
variable según la aplicación, y se sumergen en tolueno durante la noche para su 
acondicionamiento. Al día siguiente se extraen del tolueno y se dejan secar al 
aire.  
2. En el tapón de un bote de 250 mililitros de plástico se practican 10 orificios  y 
a través de ellos se insertan las 5 fibras en forma de U, utilizando los extremos 
de puntas de micropipeta (ver figura VI.3), para realizar la conexión con los 
tubos de la bomba peristáltica.  
3. Las fibras se limpian pasando durante unos minutos disolución receptora por el 
interior de la fibra a la mínima velocidad de la bomba peristáltica. 
Posteriormente se limpian por dentro y fuera con agua milliQ, dejándolas 
vacías.  
4. Con las fibras vacías se procede a la impregnación de las mismas 
introduciéndolas en la disolución orgánica durante 15 minutos, como se 




observa en la figura VI.3. De este modo la disolución orgánica se introduce en 



















Figura VI.3. Etapas 2, 4, 6 y 8 del montaje del sistema de microextracción 
HF-LPME para la fibra Accurel PP S 6/2. 
 
5. Luego se sumergen las fibras en agua milliQ para eliminar el exceso de 
disolución orgánica del exterior de la fibra y mientras tanto se hace pasar 
disolución receptora por el interior de las mismas durante dos minutos, con el 
objeto de extraer la disolución orgánica del interior de la fibra, limpiarla y 




 Paso 4Paso 2
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6. Posteriormente se para la bomba y se desconectan las fibras de la misma, 
pasando el tapón con las fibras al frasco de 250 mililitros que contiene la 
disolución cargada, tal como se observa en la figura VI.3, tapándola 
herméticamente, de forma que las fibras queden totalmente sumergidas.  
7. Se ajusta la velocidad de agitación a la correspondiente en cada caso y se deja 
funcionando durante el tiempo necesario para la extracción. 
8. Una vez transcurrido el tiempo de extracción elegido se detiene la agitación y 
se extrae la gota de disolución receptora del interior de la fibra con la ayuda de 
la jeringa impulsando aire y recolectando la muestra en un Eppendorf, tal 
como se muestra en la figura VI.3. 
 
Como se aprecia en el esquema de la figura VI.4, independientemente del tipo 
de fibra utilizada, una vez que contiene la disolución receptora en su interior y los 
poros se han impregnado con la disolución orgánica, la fibra se sumerge en la 
disolución cargada, formándose el sistema de 3 fases (cargada-orgánica-receptora). 
 
                           







Figura VI.4. Esquema de los sistemas de HF-LPME. (a) Accurel PP Q 3/2, (b) Accurel 










(a) (b) (a) 






Fibra Accurel PP Q 3/2 
 
En primer lugar se realizó el estudio de microextracción de níquel con el 
sistema Ni-CHBBH utilizando el mismo montaje ya descrito y utilizado previamente 
para el sistema Ni-DEHPA, y con las condiciones químicas optimizadas en el sistema 
de membrana de volumen: una concentración de níquel de 5 g·l-1 en la disolución 
cargada, añadiendo una disolución de tampón HEPES para una concentración final de 
0,1 M y la cantidad necesaria de una disolución 2 M de hidróxido sódico para ajustar el 
pH a 8, una concentración de 1,2-CHBBH de 0,89 mM disuelto en tolueno (2% DMF) 
y como disolución receptora ácido clorhídrico 1,3 M. Se probaron tres tiempos 
diferentes de extracción del sistema de 30, 60 y 90 minutos, manteniendo una agitación 
de 500 rpm. 
Para establecer la eficiencia de la extracción se utilizó el factor de 
enriquecimiento descrito anteriormente (ecuación V.1). 
En este sistema los análisis de las gotas extraídas del interior de las fibras 
fueron realizados con un equipo de espectrometría de absorción atómica con horno de 
grafito (GF-AAS) usando las condiciones expuestas en la tabla VI.2 y diluyéndolas 
previamente con 200 l de agua milli-Q. 
 
Etapas Temperatura, °C Tiempo, s Rampa, s Flujo argón, l·min-1 
Secado 100 30 10 0,2 
Secado 130 20 30 0,2 
Calcinación 1000 20 150 0,2 
Atomización 2400 3 0 0 
Limpieza 2600 3 0 0,2 
Tabla VI.2. Programa de temperaturas utilizado para analizar níquel con GF-AAS. =232,0 nm 
y corrección de fondo con efecto Zeeman. 
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Como se ha comentado, posteriormente se estudió el efecto de distintos 
cambios en el montaje del sistema para conseguir el mejor funcionamiento del mismo 
antes de realizar la optimización de las variables químicas e hidrodinámicas. Entre 
estos estudios se evaluó el cambio del disolvente y modificador utilizados 
comprobando la viabilidad del sistema de extracción mediante un estudio de extracción 
líquido-líquido.  
 
Fibra Accurel PP S 6/2 
 
La utilización de una segunda fibra con características diferentes permite 
evaluar el efecto producido por dicho soporte. Así, la fibra Accurel PP S 6/2, como se 
puede apreciar en la tabla VI.1, posee tamaño de poro mayor y con ello aumenta tanto 
el volumen de la disolución orgánica como el área efectiva de contacto para la 
extracción de níquel. En este caso la disolución orgánica utilizada fue de 3mM de 1,2-
CHBBH disuelto en tolueno al 2% DMF.  
Una vez finalizados los estudios preliminares se realizó la optimización del 
sistema y el estudio del efecto de los ligandos orgánicos e inorgánicos utilizando como 
veremos la fibra Accurel PP S 6/2. 
 
Optimización del sistema  
 
La optimización del sistema Ni-CHBBH para la separación de las distintas 
especies de níquel en las aguas naturales se realizó siguiendo una estrategia de tipo 
univariante. La variable respuesta cuyo valor ha sido optimizado fue el factor de 
enriquecimiento, definido anteriormente (ecuación V.1). Las variables químicas 
estudiadas han sido en este caso la concentración de 1,2-CHBBH y la concentración de 
ácido clorhídrico en la disolución receptora. Posteriormente se realizó el estudio del 
efecto producido por la longitud de fibra utilizada y la velocidad de agitación. Como se 
ha comentado, estos experimentos y los realizados posteriormente fueron llevados a 




cabo con el montaje descrito para la fibra Accurel PP S 6/2 y para un tiempo de 
extracción de 15 minutos. Las gotas extraídas fueron analizadas por GF-AAS, 
utilizando las condiciones descritas anteriormente en la tabla VI.2. De este modo se 
obtuvo el valor del factor de enriquecimiento bajo las condiciones optimizadas.  
 
Aplicabilidad del sistema al análisis de concentraciones traza 
 
 Al igual que en el sistema Ni-DEHPA, antes de realizar la aplicación del 
sistema Ni-CHBBH estudiado a muestra reales se realizaron blancos para evaluar la 
contaminación procedente tanto del montaje de los experimentos como de los reactivos 
utilizados para preparar las disoluciones y, en su caso, intentar reducir la misma antes 
de la aplicación. 
En este caso no fue posible realizar una limpieza de la disolución orgánica 
mediante una extracción líquido-líquido con la disolución ácida utilizada como 
disolución receptora, debido a la dificultad de separar las fases probablemente por el 
modificador de fase que contenía la disolución. Como para la membrana líquida de 
volumen, como disolución cargada se utilizó agua milli-Q sin añadir ninguna 
disolución reguladora debido a que cuando se realice la aplicación a las muestras reales 
éstas ya poseerán su propio sistema tampón carbonato/bicarbonato, y se utilizaron 
reactivos de alta pureza. En las condiciones optimizadas previamente, se realizaron dos 
réplicas de cada experimento, cada una montando cinco fibras. Las gotas obtenidas se 
analizaron directamente por GF-AAS y calibrado externo. 
 Una vez evaluados los blancos del sistema y utilizando las mismas 
condiciones,  se bajó la concentración inicial de níquel en la disolución cargada a 1 
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 Efecto de los ligandos 
 
 Ya que este sistema será aplicado a la determinación de las distintas especies 
de níquel presentes en aguas naturales, se hace necesario un estudio del efecto de los 
ligandos tanto inorgánicos como orgánicos sobre el factor de enriquecimiento.  
 
 Ligandos inorgánicos 
 
 Al igual que para los estudios anteriormente realizados con extracción líquido-
líquido y membranas líquidas de volumen, se ha elegido como ejemplo más 
representativo de ligando inorgánico el cloruro. Los experimentos se llevaron a cabo 
del mismo modo que los anteriores, utilizando reactivos de alta pureza, y preparando 
las disoluciones cargadas con las correspondientes cantidades de cloruro sódico y una 
concentración de níquel de 1 g·l-1 en la disolución cargada. Las gotas se analizaron 
directamente por horno de grafito con las condiciones ya comentadas y calibrado 
externo. 
 
 Ligandos orgánicos 
 
Del mismo modo, como ligando orgánico representativo se utilizaron los 
ácidos húmicos (AH). Las concentraciones de materia orgánica estudiadas para realizar 
los experimentos en el sistema optimizado cubrieron el rango de COD de las aguas 
naturales (2 a 31,5 mg·l-1 de COD). Para ello, se prepararon las disoluciones cargadas 
con las distintas concentraciones de COD a partir de una disolución concentrada de 
300 mg·l-1 de ácidos húmicos preparada con su sal sódica y determinando la 
concentración exacta de COD en cada una a través de la metodología descrita en el 
anexo A.4.  
El procedimiento de análisis fue el mismo que el descrito para el estudio de los 
cloruros, aunque en este caso se observaron interferencias de matriz en las medidas 
realizadas con el equipo de espectrometría de absorción atómica con horno de grafito, 




por lo que para realizar adecuadamente el análisis de las muestras se decidió realizar un 
calibrado por adiciones estándar. 
   
 Análisis de distintas fracciones de níquel en aguas naturales  
  
 La aplicación de este sistema a muestras reales de aguas naturales se realizó 
para las mismas muestras analizadas con la membrana líquida de volumen del capítulo 
anterior (Muestras 1, 2 y 3 en el Anexo A.6). En cada caso, una porción de muestra se 
utilizó para la determinación de los contenidos totales mediante el sistema de 
extracción con APDC/DDDC, una segunda porción se utilizó para determinar las 
especies lábiles mediante AdCSV y una tercera porción se usó para su análisis 
mediante el sistema de membranas propuesto determinando las fracciones lábiles y no 
lábiles. 
 Posteriormente se compararon los resultados obtenidos con el nuevo sistema 
con los procedentes de las metodologías de referencia utilizando la prueba estadística 
t-Student de comparación de dos medias experimentales. Así mismo se compararon 
con los calculados teóricamente con el programa WinHumic V, y se estudió su 






Pruebas de extracción con la fibra Accurel PP Q 3/2 
 
Como se explica en el desarrollo experimental en primer lugar se utilizó el 
mismo montaje del sistema de fibra hueca que para el sistema Ni-DEHPA, y se 
trasladaron directamente las condiciones químicas optimizadas para la membrana 
líquida de volumen en el capítulo IV. Los experimentos se realizaron para una 
concentración de níquel en la disolución cargada de 5 µg·l-1 y para 3 tiempos de 
extracción. Como se puede observar en la figura VI.5, se obtuvo una alta 
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irreproducibilidad independientemente del tiempo de extracción utilizado. Además, al 
contrario que lo observado para el sistema de Ni-DEHPA, el factor de enriquecimiento 
disminuía drásticamente al aumentar el tiempo de extracción. Este comportamiento 
puede estar relacionado con la inestabilidad que presentan en general este tipo de 
membranas por pérdidas de disolución orgánica y/o agente extractante y que en este 
caso podrían estar produciéndose debido a la mayor volatilidad del tolueno en 
comparación con el keroseno utilizado en el sistema Ni-DEHPA. De hecho, durante el 
montaje del sistema se observa que tras la impregnación de la fibra se producía la 
evaporación del disolvente durante el proceso de cierre de los extremos, que se efectúa 













Figura VI.5. Variación del factor de enriquecimiento del sistema de HF-LPME 
para distintos tiempos de extracción. Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M 
HEPES; 35 g·l-1 NaCl; Disolución orgánica: 0,89 mM 1,2-CHBBH; Disolución 
receptora: 1,3 M HCl; Velocidad de agitación: 500 rpm; L = 9 cm, Fibra Accurel 
PP Q 3/2. 
 




Por esta razón, en primer lugar, se optó por repetir los experimentos cerrando  
las fibras con Parafilm© mientras éstas se encontraban aún sumergidas en la disolución 
de limpieza, reduciendo así la evaporación del disolvente. Esta prueba se realizó sólo 
para un tiempo de extracción de 60 minutos obteniendo un factor de enriquecimiento 
de 209,5 ± 69,11 muy bajo en comparación con el 530,8 ± 372,1 obtenido antes de la 
modificación, aunque algo más reproducible. Estos resultados indican que el propio 
montaje del sistema introduce una gran variabilidad en los resultados, por lo que se 
realizaron algunos cambios que minimizaran la manipulación de las fibras y la pérdida 
de disolvente orgánico durante el montaje. 
Para ello se recurrió a montar las fibras en el tapón de un recipiente de 
polietileno de baja densidad y se acoplaron a una bomba peristáltica, tal y como se 
describió anteriormente, para introducir la disolución receptora en el interior de la 
fibra. Además se aumentó la concentración de reactivo en la disolución orgánica hasta 
3 mM, la máxima concentración estable disuelta en tolueno al 2% de DMF, para 
aumentar la relación molar CHBBH:Ni. Sin embargo, el valor obtenido del factor de 
enriquecimiento disminuyó drásticamente y la irreproducibilidad fue aún mayor con 
una RSD del 64%. Probablemente esta irreproducibilidad estaría producida por la 
inestabilidad de la disolución orgánica en los poros o la todavía baja concentración de 
reactivo orgánico en la disolución, ya que la relación CHBBH:Ni en el sistema era de 
0,03, por lo que existe un déficit de extractante en comparación con el níquel en la 
muestra. 
De este modo que se realizaron nuevos estudios en dos sentidos. Por un lado se 
estudió la posibilidad de usar keroseno como disolución orgánica en la membrana, ya 
que había demostrado su viabilidad en los sistemas de fibra hueca para el sistema Ni-
DEHPA. Por otro lado, se estudió el uso de otro tipo de fibras que permitiera mejorar 
la estabilidad de la disolución orgánica en los poros, así como aumentar el volumen de 
extractante y por tanto la relación molar CHBBH:Ni. 
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Una vez decidida la mejor opción se realizaron pruebas aumentando la 
concentración de reactivo en la disolución orgánica como inicio de optimización del 
sistema. 
 
Viabilidad de la mezcla de TBP/Keroseno como disolvente en la fase 
orgánica 
 
Debido a la baja solubilidad del 1,2-CHBBH en keroseno se optó por adicionar 
a este disolvente, una cierta cantidad de TBP, el cual actuaría como modificador de 
matriz. 
Antes de utilizar esta disolución orgánica en el sistema de membranas de fibra 
hueca se realizó un estudio de extracción líquido-líquido para verificar su capacidad 
para extraer níquel bajo las condiciones estudiadas. Estos experimentos se llevaron a 
cabo del mismo modo que los expuestos en el capítulo I, utilizando una relación de 
volúmenes acuosa:orgánica de 1:1, con una concentración de metal de 1 mg·l-1, 35 g·l-1 
NaCl y pH 8 en la disolución cargada. Se prepararon disoluciones orgánicas de 
concentraciones 3 y 4 mM de 1,2-CHBBH con distintas proporciones de TBP. En el 
caso del 35% de TBP, no fue posible aumentar la concentración de 1,2-CHBBH hasta 
4 mM, debido a su precipitación. Los resultados obtenidos para las distintas 
disoluciones probadas se pueden ver en la figura VI.6. 
Como se observa en la figura, la extracción disminuye con la proporción de 
TBP presente en la disolución orgánica, variando desde el 90% para un 35% de TBP 
hasta un 25% para un 100% de TBP. Esto puede estar relacionado con la capacidad del 
1,2-CHBBH de formar aductos por puentes de hidrógeno con el TBP, de forma similar 
a lo observado para el DEHPA [7]. Como consecuencia de la formación de dichos 
aductos, se reducen las moléculas del extractante que son capaces de extraer níquel de 
la disolución acuosa y disminuye el porcentaje de extracción observado. Este efecto 
fue independiente de la concentración de 1,2-CHBBH, aunque como era de esperar, al 


















Figura VI.6. Efecto de la concentración de TBP en la extracción de níquel. 
Disolución cargada: 1 mg·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; 35 g·l-1 NaCl; Disolución 
orgánica: 1,2-CHBBH en keroseno ■ 3 mM, ■ 4 mM. 
 
 Para cada una de las disoluciones orgánicas probadas se estudió la reextracción 
utilizando HCl 1,3 M. En la figura VI.7 se puede observar que la reextracción de níquel 
fue prácticamente cuantitativa para las tres mezclas TBP:keroseno.  
 Sin embargo para la disolución de 1,2-CHBBH en TBP se obtuvieron valores 
superiores al 100% de reextracción, debido probablemente a interferencias en la 
medida ya que la separación de las fases para esta disolución orgánica no se realizaba 
adecuadamente. Este fenómeno, aunque menos pronunciado, ya ocurre para 
concentraciones de TBP altas (75%) como se observa de los porcentajes de 
reextracción observados.  
 













Figura VI.7. Efecto de la concentración de TBP en la reextracción de níquel. 
Disolución cargada: 1 mg·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; 35 g·l-1 NaCl; Disolución 
orgánica: 1,2-CHBBH en keroseno ■ 3 mM 1,2-CHBBH ■ 4 mM 1,2-CHBBH. 
 
A la vista de estos resultados se implementó en el sistema de membranas la 
disolución de TBP:keroseno 1:1 con 3 mM de 1,2-CHBBH utilizando el montaje 
anterior con bomba peristáltica, obteniendo para un tiempo de extracción de 60 
minutos un factor de extracción de 0,69 ± 0,16. Como se puede observar el factor de 
enriquecimiento obtenido fue mucho menor que para la disolución de tolueno, 
posiblemente por la formación de aductos entre el TBP y el 1,2-CHBBH. Aunque la 
desviación estándar disminuyó ligeramente, probablemente por la mejor impregnación 
obtenida con el nuevo disolvente. 
  
Pruebas de extracción con la fibra Accurel PP S 6/2 
 
Como ya se ha comentado, la fibra Accurel PP S 6/2 posee un tamaño de poro 
mayor, aumentando tanto el volumen de la disolución orgánica utilizada y con ello la 
cantidad de extractante, así como el área efectiva de contacto para la extracción de 




níquel, pudiendo por tanto mejorar el factor de enriquecimiento. Este efecto fue ya 
observado por Saleh y col. para un sistema de membrana de fibra hueca para 
determinar Se en muestras medioambientales [8]. 
Debido al cambio de fibra fue necesario realizar ciertas modificaciones al 
montaje de la membrana mediante el uso de una bomba peristáltica, las cuales se han 
detallado ya en el desarrollo experimental. 
En primer lugar, con vistas a comparar los resultados con la nueva fibra y los 
obtenidos anteriormente, se utilizó la disolución orgánica con una concentración de 
1,2-CHBBH de 3 mM disuelto en tolueno al 2% DMF. En estas condiciones el factor 
de enriquecimiento conseguido fue de 1,59 ± 0,38, algo mayor que el obtenido con la 
mezcla TBP:keroseno, sin modificar la reproducibilidad del sistema. Por esta razón se 
procedió a la optimización del nuevo sistema obtenido con la fibra Accurel PP S 6/2 
para intentar aumentar los factores de enriquecimiento con vistas a su aplicación a 
muestras reales. 
 
Optimización del sistema  
 
 Como se ha dicho anteriormente es importante aumentar la concentración de 
1,2-CHBBH para que el reactivo se encuentre en exceso, por lo que ésta fue la primera 
variable a optimizar. No obstante, la concentración de 1,2-CHBBH más alta que pueda 
disolverse en tolueno al 2% DMF es de 4 mM, y a dicha concentración la relación 
molar Ni:CHBBH es aún insuficiente para conseguir una buena extracción. Por este 
motivo al mismo tiempo que se aumentó la concentración de extractante en la 
disolución orgánica fue necesario incrementar proporcionalmente la concentración de 
DMF. De este modo el rango de concentración de 1,2-CHBBH estudiado varió entre 3-
30 mM y el porcentaje de DMF entre 2-38%. Los factores de enriquecimiento 
obtenidos para cada una de las disoluciones estudiadas se muestran en la figura VI.8. 
 













Figura VI.8. Efecto de la concentración de 1,2-CHBBH en el factor de 
enriquecimiento. Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; pH = 8, 35 g·l-1 
NaCl; Disolución receptora: 1,3 M HCl; Velocidad de agitación: 500 rpm; L = 
10 cm.  
 
Como cabría esperar, en un primer momento se observa un incremento del 
factor de enriquecimiento con el aumento de la concentración del agente extractante, 
tal y como ocurría en el sistema Ni-DEHPA. Además se mantuvo una buena 
reproducibilidad hasta una concentración de 1,2-CHBBH de 15 mM a pesar de haber 
aumentado la proporción de modificador de matriz hasta el 16%. Sin embargo al 
aumentar aún más la concentración de 1,2-CHBBH se observa un aumento importante 
de la irreproducibilidad probablemente debido a que el porcentaje de DMF en este 
caso (38%) es demasiado alto, aumentando la polaridad de la disolución orgánica y por 
tanto su solubilidad en la disolución acuosa. Esto se traduce en una pérdida de la 
disolución orgánica, lo cual provoca una disminución en el transporte de níquel y por 
tanto en el factor de enriquecimiento, tal y como se observa en la figura VI.8. Por ello, 
se decidió utilizar como disolución orgánica en los siguientes experimentos la de 15 
mM de 1,2-CHBBH disuelto en tolueno al 16% de DMF.   




La siguiente variable química estudiada fue la concentración de ácido 
clorhídrico utilizada en la disolución receptora. En estos experimentos se varió la 
concentración de ácido en un rango desde 0,5 a 2 M. Como se observa en la figura 
VI.9 en el rango de concentraciones de ácido clorhídrico estudiado no existe un 
cambio significativo del factor de enriquecimiento, aunque para la concentración de 2 
M el resultado obtenido mostró una mayor irreproducibilidad, que podría estar 
producida por la descomposición del reactivo a concentraciones tan altas de ácido o 
por disolución del reactivo extractante en la disolución receptora [3,9]. Por ello, se 















Figura VI.9. Efecto de la concentración de HCl en el factor de enriquecimiento. 
Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; pH=8, 35 g·l-1 NaCl; Disolución 
orgánica: 15 mM 1,2-CHBBH disuelto en tolueno (16% DMF);  Velocidad de 
agitación 500 rpm; L = 10 cm.  
 
Una vez estudiadas las variables químicas con mayor influencia en el sistema 
de extracción se estudiaron la longitud de fibra usada y la velocidad de agitación. En 
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primer lugar, la longitud de la fibra se aumentó hasta 13 y 16 centímetros, máxima 
longitud permitida con el sistema utilizado, obteniéndose los resultados mostrados en 
la figura VI.10, en la que se observa que el factor de enriquecimiento obtenido fue 












Figura VI.10. Efecto de la longitud de la fibra en el factor de enriquecimiento. 
Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; pH=8; 35 g·l-1 NaCl; Disolución 
orgánica: 15 mM 1,2-CHBBH disuelto en tolueno (16% DMF); Disolución 
receptora: 1,3 M HCl; Velocidad de agitación: 500 rpm. 
 
Aunque al aumentar la longitud de la fibra se consigue un área efectiva de 
contacto para producir la extracción mayor, así como mayor volumen de disolución 
orgánica y por tanto mejor extracción, también aumenta el volumen de disolución 
receptora presente en el interior de la fibra, y por tanto aumenta la dilución del níquel 
transportado disminuyendo su concentración en esta disolución [10], por lo que 
pueden compensarse ambos efectos y el factor de enriquecimiento permanece 
invariable. En vista de los resultados obtenidos se decidió utilizar una longitud de fibra 
de 10 cm para los estudios posteriores. 




Finalmente se realizó el estudio de las condiciones hidrodinámicas del sistema, 
variando la agitación entre 500 y 1100 rpm, mostrándose los resultados obtenidos en la 
figura VI.11. Para las velocidades más bajas probadas el factor de enriquecimiento no 
varía con la velocidad de agitación. Sin embargo para velocidades de agitación altas se 
produce una disminución del factor de enriquecimiento al aumentar la velocidad. Este 
efecto ya fue observado en el sistema Ni-DEHPA y se relaciona tanto por la pérdida de 
disolución orgánica de los poros como por las burbujas de aire producidos durante la 
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Figura VI.11. Efecto de la velocidad de agitación en el factor de 
enriquecimiento. Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; 35 g·l-1 NaCl; 
pH=8; Disolución orgánica: 15 mM 1,2-CHBBH disuelto en tolueno (16% 
DMF); Disolución receptora: 1,3 M HCl; L = 10 cm. 
 
Bajo las condiciones optimizadas resumidas en la tabla VI.4, se consiguió un 
factor de enriquecimiento de 5,5, que aunque bajo, resulta suficiente para la aplicación 
del sistema al análisis de níquel en aguas naturales, y abre la puerta a su especiación.  
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Disolución orgánica 15 mM de 1,2-CHBBH en tolueno (16% DMF) 
Disolución receptora 1,3 M HCl 
Velocidad de agitación 500 rpm 
Longitud de fibra 10 cm 
Tiempo de extracción 15 minutos 
Tabla VI.4. Condiciones de funcionamiento del sistema de HF-LPME para la 
especiación de níquel en aguas naturales. 
 
Aplicabilidad del sistema al análisis de concentraciones traza 
 
  En este caso los blancos del sistema se realizaron con reactivos de alta pureza, 
pero no fue posible la limpieza de las disoluciones utilizadas debido a que no era 
posible separar las fases durante la extracción probablemente a la alta polaridad que 
presentaba la disolución orgánica al haber aumentado la cantidad de DMF utilizada. 
Por este motivo los valores obtenidos fueron mayores que los observados en el sistema 
Ni-DEHPA, con una concentración de níquel media en la disolución receptora de 1,84 
± 0,98 µg·l-1.  
 En las condiciones optimizadas anteriormente y teniendo en cuenta los blancos 
obtenidos se estudió el efecto de bajar la concentración de níquel presente en la 
disolución cargada, para aproximarla aun más a las concentraciones reales de níquel en 
aguas naturales. Para ello se disminuyó la concentración en la disolución cargada hasta 
1µg·1-1 obteniendo un factor de enriquecimiento de 5,5 ± 1,2. Como se puede observar 
la disminución de la concentración no ha afectado al factor de enriquecimiento, ya que 
con 5 µg·l-1 se había obtenido un valor de 5,5 ± 1,0. Esta independencia del factor de 
enriquecimiento con la concentración de níquel inicial ya ha sido observada 
anteriormente en sistemas similares [12]. A continuación se estudió el efecto de los 
ligandos utilizando en la disolución cargada una concentración de níquel de 1µg·1-1. 
 
 




 Efecto de los ligandos 
 
 Como se ha comprobado en los sistemas anteriores, la presencia en las aguas 
naturales de ligandos tanto inorgánicos como orgánicos influye en las distintas especies 
de níquel que pueden encontrarse, cada una de ellas con una determinada fuerza de 
enlace, de modo que pueden afectar a la extracción de níquel de diferente modo.  
 
 Ligandos inorgánicos 
 
 Al igual que para la membrana líquida de volumen se ha estudiado el efecto de 
los cloruros como ejemplo representativo de los ligandos inorgánicos en las aguas 
naturales. El rango de concentraciones estudiado fue de 0 a 21,25 g·l-1 Cl-, obteniendo 















Figura VI.12. Influencia de la concentración de cloruros en el factor de 
enriquecimento. Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES; pH=8;  
Disolución orgánica: 15 mM 1,2-CHBBH en tolueno (16% DMF); Disolución 
receptora: 1,3 M HCl; Velocidad agitación 500 rpm; L = 10 cm. 
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Observando la figura se puede concluir que el factor de enriquecimiento fue 
independiente de la concentración de cloruro, como ocurría en la membrana líquida de 
volumen para la eficiencia de la extracción, probablemente debido a la concurrencia de 
dos fenómenos: por un lado los complejos clorurados de níquel que se forman 
presentan constantes de formación lo suficientemente bajas para favorecer la 
formación del complejo del níquel con el agente extractante presente en la membrana 
líquida [13]. Por otro lado, al tratarse de un sistema de microextracción aunque se 
produzca la extracción de la especie Ni2+ siempre hay suficiente cantidad de esta 
especie en el seno de la disolución cargada para ser extraída, sin tener que recurrir al 
níquel que se encuentra formando complejos con los ligandos presentes, en este caso 
los cloruros.  
 Este comportamiento ha sido descrito anteriormente en sistemas similares. En 
este sentido, Saleh y col. realizaron el estudio de las posibles interferencias de los 
principales aniones presentes en las aguas naturales en la extracción de selenio con un 
sistema de fibra hueca, comprobando que no existían interferencias de los Cl- a 
concentraciones por encima de 15 g·l-1 ni de otros aniones como F−, PO4
-3 y CO3
-2 a 
concentraciones de 0,050 g·l-1 [8]. Por otro lado, el estudio elaborado por Zeng y col. 
para realizar la especiación de Sb (III) y Sb (V) muestra el mismo efecto en presencia 
de los mismos aniones, no afectando al factor de enriquecimiento encontrado para Sb 
(III) [14]. 
 
 Ligandos orgánicos 
 
 En cuanto a los ligandos orgánicos, se utilizaron como ejemplo representativo 
nuevamente los ácidos húmicos. El rango de concentraciones estudiado fue desde 6 a 
90 mg·l-1 de ácidos húmicos (AH), que supone un rango de 2 a 31,5 mg·l-1 de COD. El 
efecto producido en el sistema optimizado se observa en la figura VI.13, donde se 
aprecia una disminución del factor de enriquecimiento del sistema optimizado con el 




aumento de la concentración de AH en la disolución cargada, mostrando una relación 
lineal negativa entre ambas variables como ocurría con el sistema de membranas 












Figura VI.13. Influencia de la concentración de ácidos húmicos en el factor de 
enriquecimiento. Disolución cargada: 5 g·l-1 Ni; 0,1 M HEPES;  pH=8; 35 g·l-1 NaCl; 
disolución orgánica: 15 mM 1,2-CHBBH en tolueno (16% DMF); disolución 
receptora: 1,3 M HCl; velocidad de agitación 500 rpm; L = 10 cm. 
 
 De hecho, los cálculos de especiación realizados con el programa WinHumic 
V, que aparecen en la tabla VI.5, muestran un aumento de la formación de complejos 
orgánicos al incrementar la concentración de ácidos húmicos en la disolución cargada. 
De hecho, al igual que ocurría en la membrana de volumen para los porcentajes de 
extracción, se observó una correlación lineal negativa con un coeficiente de correlación 
de Spearman de -0,995 entre la concentración de los complejos orgánicos de níquel y 
los factores de enriquecimiento obtenidos. 
Esta relación negativa existente entre la concentración de complejos orgánicos 
y el factor de enriquecimiento puede ser debida, como se comentó en un capítulo 
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anterior, a que los complejos orgánicos con los ácidos húmicos tienen constantes de 
formación altas, KHA-Ni = 10
6,0-106,5 M-1 [15], las cuales no permitirían que el metal 
pudiera ser transportado a través de la membrana como se ha observado en otros 
sistemas de membrana soportada con fibra hueca [6].   
 
[AH], mg·l-1 [COD], mg·l-1 [Ni2+]·108, M [NiCl+]·109, M [NiAH]·109, M 
0 0 1,25 4,42 0 
6 2 1,20 4,23 0,74 
18 6 1,10 3,90 2,04 
30 10,5 1,02 3,60 3,15 
60 21 8,60 3,04 5,32 
90 31,5 7,43 2,63 6,90 
Tabla VI.5. Datos teóricos de especiación de níquel para distintas concentraciones de ácidos 
húmicos.  
 
 Al igual que se hizo para la MLV con la eficiencia de extracción, este 
comportamiento permite obtener una relación lineal entre la concentración de COD en 
las muestras y los factores de enriquecimiento en presencia de materia orgánica (FEAH) 
obtenidos para cada una de ellas, con un coeficiente de regresión lineal de 0,9675, que 
se muestra en ecuación VI.4. 
 
FEAH = -0,1058 · [COD] + 5,2855                                   (VI.4) 
 
 Así pues, de forma similar al sistema de membrana líquida de volumen a partir 
de la medida de COD de una muestra real es posible obtener el factor de 
enriquecimiento correspondiente que permita calcular el contenido total de níquel en la 








 Análisis de distintas fracciones de níquel en aguas naturales 
 
 Una vez conocido el comportamiento del sistema Ni-CHBBH elegido, así 
como los efectos producidos por los ligandos más habitualmente presentes en las 
muestras reales, se realizó la aplicación del sistema a la determinación de las fracciones 
metálicas presentes en las aguas naturales, utilizándose para ello las mismas muestras 
analizadas en el capítulo IV con el sistema de membrana líquida de volumen. 
 En primer lugar se realizó la determinación de níquel en la disolución 
receptora tras la extracción, utilizando la muestra directamente como disolución 
cargada a pH natural una vez filtrada. Para obtener las distintas fracciones se siguió un 
sistema similar al utilizado con el sistema de membrana líquida de volumen que se 













Figura VI.14. Determinación de las distintas especies de níquel en aguas naturales con 
el sistema de HF-LPME. 
 
 Para realizar la determinación de las distintas fracciones, además de realizar el 
análisis de níquel con el sistema optimizado, fue necesaria la determinación de la 
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obtenida en el estudio de los ligandos orgánicos, se determina el factor de 
enriquecimiento para calcular la concentración de níquel total.  
Al igual que en el capítulo anterior el procedimiento realizado para calcular las 
distintas fracciones de níquel fue el que se describe a continuación. 
 
1. Obtención de la fracción lábil de níquel 
 
Esta fracción se corresponde con el níquel libre y aquellos complejos cuyas 
constantes de formación son lo suficientemente bajas para ser transportadas a través de 
la membrana. Como se observa en la figura VI.14, para calcular su concentración en la 
muestra utilizaremos el valor de concentración medida en la disolución receptora y el 
factor de enriquecimiento obtenido en ausencia de ácidos húmicos (5,5), ya que este 
factor sólo tiene en cuenta las especies de níquel lábiles al calcularse en ausencia de 




[Ni] mlábil                                                     (VI.5) 
 
donde [Ni]m representa a la concentración de níquel medida en la disolución receptora 
con GF-AAS. 
 
2. Obtención de la concentración de níquel total 
 
Como se comentó anteriormente, es posible obtener la concentración de níquel 
total a partir de los factores de extracción obtenidos en presencia de ácidos húmicos 
(FEAH). Para conocer el valor del factor de extracción a utilizar en ese caso se hace 
necesario analizar el contenido de COD en la muestra y aplicar la relación lineal 
calculada anteriormente para ambas variables (ecuación IV.4). Con este valor, tal como 
muestra la figura VI.14, y a partir de la concentración de níquel determinada en la 











[Ni]                                                  (VI.6) 
 
3. Obtención de la fracción no lábil de níquel 
 
Por último, la fracción no lábil se puede calcular utilizando la diferencia entre 
los valores calculados de níquel total y la fracción lábil, tal como se hizo para el 
sistema de MLV.  
 
De este modo, podemos realizar la separación de las concentración de las 
distintas fracciones de níquel a partir de una única preconcentración de la muestra y 
analizando previamente el COD. Así, en nuestro caso se analizaron las muestras reales 
realizando para cada una de ellas un experimento con cinco capilares de fibra hueca 
sumergidos en la muestra durante 15 minutos, tras las cuales se analizó la disolución 
receptora del interior de las fibras mediante GF-AAS utilizando adiciones estándar. A 
partir de estas concentraciones y siguiendo el esquema de la figura VI.14 se realizó la 
estimación de las concentraciones de las distintas fracciones de níquel presentes en la 
muestra. Los resultados obtenidos para cada muestra se recogen en la tabla VI.6 junto 
con los obtenidos utilizando la membrana líquida de volumen y las metodologías de 
referencia.  
Como se observa en la tabla los resultados obtenidos con la nueva 
metodología de capilares de fibra hueca fueron similares a los obtenidos tanto con la 
membrana líquida de volumen como con los métodos de referencia para las diferentes 
fracciones. De este modo, al igual que se observó para la membrana líquida de 
volumen, la fracción lábil obtenida con el sistema optimizado correspondería con la 
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suma de las especies metálicas inorgánicas presentes en la muestra más la especie libre 
del metal, ya que se corresponde con la obtenida con la metodología de AdCSV [16].  
 
Níquel total, µg·l-1 Níquel lábil, µg·l-1 






1 0,73 ± 0,01 0,73 ± 0,02 0,77 ± 0,10 0,65 ± 0,05 0,66 ± 0,02 0,67 ± 0,09 
2 1,40 ± 0,05 1,39 ± 0,05 1,47 ± 0,17 1,22 ± 0,08 1,25 ± 0,04 1,28 ± 0,15 
3 2,12 ± 0,16 2,04 ± 0,08 2,09 ± 0,14 1,58 ± 0,24 1,63 ± 0,07 1,69 ± 0,11 
* Extracción APDC/DDDC y medida con ICP-MS; ** CLEM AdCSV.   
 
Tabla VI.6. Comparación de las fracciones de níquel analizadas con el sistema de HF-
LPME, MLV y el método de referencia.  
 
Para confirmar los resultados obtenidos se realizó el test t de comparación de 
dos medidas experimentales entre los resultados obtenidos con el sistema de capilares 
y los métodos de referencia (Anexos A.7 y A.8) [17]. Los resultados de la 













g·l-1 , % t Student Test t 
1 32,70 3,11 0,73 ± 0,01 0,77 ± 0,10 5,5 8,9 Aceptado** 
2 28,90 3,46 1,40 ± 0,05 1,47 ± 0,17 -5,0 -0,7 Aceptado*** 
3 1,00 7,04 2,12 ± 0,16 2,09 ± 0,14 1,4 0,3 Aceptado*** 
* Extracción APDC/DDDC y medida con ICP-MS; ** t1 = 12,71, ***t4 = 2,78 ( = 0,05) 
Tabla VI.7. Comparación entre las concentraciones de níquel total obtenidas con el 





















t Student Test t** 
1 32,70 3,11 0,65 ± 0,05 0,67 ± 0,09 3,1 0,3 Aceptado 
2 28,90 3,46 1,22 ± 0,08 1,27 ± 0,15 -4,1 0,5 Aceptado 
3 1,00 7,04 1,58 ± 0,24 1,68 ± 0,11 6,3 0,8 Aceptado 
* CLEM AdCSV ; ** t4 = 2,78 ( = 0,05) 
Tabla VI.8. Comparación entre las concentraciones de níquel lábil obtenidas con el 
sistema de HF-LPME y el método de referencia. 
 
Como se observa en las tablas VI.7 y VI.8 los resultados obtenidos con el 
método de HF-LPME no difieren significativamente de los obtenidos con la 
metodología de referencia elegida para un nivel de significación de 0,05, verificando la 
exactitud de los resultados obtenidos mediante el nuevo sistema, y por tanto su 
aplicabilidad para realizar el fraccionamiento de níquel en muestras reales tanto de 
agua dulce como salinas.  
Una vez obtenidas las concentraciones de níquel de las distintas fracciones en 
las muestras analizadas, se realizaron los cálculos de las concentraciones teóricas de 
dichas fracciones con el programa de especiación WinHumic V. Para ello, se 
introdujeron en el programa los valores de concentración de los iones mayoritarios 
(Ni2+, Na+, Cl-), pH y materia orgánica que aparecen en la tabla VI.9 para cada 
muestra. 
 
Muestra [Cl-], M [Ni2+]·108, M [Na+], M pH [COD], mg·l-1 [AH], mg·l-1 
1 0,51 1,31 0,51 8,06 3,11 10,70 
2 0,45 2,50 0,45 7,68 3,37 11,49 
3 0,02 3,70 0,02 7,58 7,04 22,83 
Tabla VI.9. Datos de entrada en el programa WinHumic V para el cálculo de las distintas 
fracciones de níquel en las muestras reales.  
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Una vez obtenidas las concentraciones de las diferentes especies de níquel, 
cuyos valores se recogen en detalle en el anexo A.11, la fracción lábil teórica se 
calculó como la suma de las concentraciones de las especies Ni2+, NiCl+, Ni(OH)2 y 
NiOH+. La comparación de los valores teóricos obtenidos con los analizados con el 
sistema de HF-LPME propuesto se realizó con el uso de una prueba t-Student de 
comparación de una media experimental con un valor conocido para las fracciones 
lábiles y no-lábil [17]. Los resultados se muestran en las tablas VI.10 junto con los 






g·l-1 , % t-Student Test-t* 
1 0,68 0,67 ± 0,09 1,5 -0,2 Aceptado 
2 1,34 1,27 ± 0,15 5,2 -1,0 Aceptado Lábil 
3 0,05 1,68 ± 0,11 100,0 33,1 Rechazado 
1 0,09 0,08 ± 0,01 11,1 -2,2 Aceptado 
2 0,13 0,16 ± 0,03 -23,1 2,2 Aceptado No lábil 
3 2,11 0,37± 0,02 82,5 -194,5 Rechazado 
* t4=2,78 (α=0,05) 
Tabla VI.10. Comparación de las concentraciones de las distintas fracciones de níquel 
obtenidas teóricamente con el WinHumic V y las obtenidas experimentalmente con el 
sistema de HF-LPME. 
 
En la tabla VI.10 se observa el mismo comportamiento que con el sistema de 
membrana líquida de volumen estudiado anteriormente, obteniendo resultados que 
concuerdan con los datos teóricos predichos por el programa de especiación para las 
muestras salinas 1 y 2, mientras que para la muestra 3 de agua dulce los valores no 
coinciden. Como ya se explicó esta falta de concordancia en los resultados con 
muestras de agua dulce se debe a la disminución de la fuerza iónica para esta muestra, 
ya que en el WinHumic V tiende a sobreestimar la proporción de cationes metálicos 
enlazados a las sustancias húmicas a bajas concentraciones de contraiones [18]. Así 




pues las predicciones realizadas con el modelo V utilizado con el programa WinHumic 
V son válidas para muestras con alta salinidad, pero no para muestras no salinas. 
En vista de los resultados obtenidos podemos concluir que es posible la 
aplicación de la metodología de microextracción desarrollada para la especiación de 
níquel en aguas naturales pudiendo determinar la fracción lábil y no lábil. No obstante, 
con la ayuda de los datos de especiación del WinHumic V se aplicó esta metodología 
para el cálculo de la concentración de la especie Ni2+ en las muestras salinas, partiendo 
de la hipótesis de que prácticamente todo el níquel presente en la muestra se encuentra 
como Ni2+, NiCl+ y NiAH. Para ello se considera la concentración de la especie NiAH 
como la correspondiente a la fracción no lábil determinada anteriormente con el 
sistema de HF-LPME. Para el cálculo de Ni2+ se tiene en cuenta el valor teórico de 
especiación obtenido con el WinHumic V para las especies de NiCl+, el cual nos daría 
la proporción de esta especie en la disolución cargada. De este modo podemos calcular 
un factor de enriquecimiento en ausencia de ácidos húmicos para la especie Ni2+, 
teniendo en cuenta que en este caso las únicas especies presentes serían el Ni2+ y el 










FE 2                                      (VI.7) 
 
donde [Ni]r es la concentración de la gota medida por GF-AAS, [Ni]c es la 
concentración de níquel total en la disolución cargada y [Ni]NiCl
+ se obtiene a partir de 
los datos teóricos de especiación calculados con el programa WinHumicV. 
 De este modo, aplicándole el factor de enriquecimiento calculados con la 
ecuación VI.7 y la concentración medida en cada muestra, podemos calcular la 
concentración de Ni2+ presente en las mismas. 
En la figura VI.15 se muestran los resultados obtenidos mediante estos 
cálculos para las especies Ni2+, NiCl+ y NiAH. Como puede observarse el valor de Ni2+ 
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obtenido coincide con el predicho por el programa de especiación, por lo que la nueva 
metodología propuesta sería aplicable tanto para la separación de la fracción lábil y no 
lábil de la muestra como para el cálculo de la concentración de níquel libre (Ni2+). Esto 
resulta especialmente interesante teniendo en cuenta que la mayoría de los métodos de 
especiación para metales en concentraciones traza no son capaces de diferenciar 





































Figura VI.15. Concentración de las distintas fracciones de níquel en muestras reales salinas 
■ Experimentales (MLV) y □ teóricos (WinHumic V). (a) Muestra 1, (b) Muestra 2.  
 
Como se ha comentado antes, una de las ventajas que presentan estos sistemas 
es el pequeño volumen de disolvente utilizado. Si se compara esta metodología de 
capilares de fibra hueca con la de membrana de volumen expuesta en el capítulo 
anterior se observa una disminución del volumen de disolución orgánica de 100 ml a 
0,229 ml, y de receptora de 12,5 ml a aproximadamente unos 0,2 ml. Además se 
consigue realizar la extracción sin cambios en la especiación de la muestra durante el 
proceso obteniendo una aproximación mucho más realista. Finalmente se reduce el 
tiempo de extracción de 9 horas a 15 minutos por lo cual, a pesar de que para el 
sistema Ni-CHBBH se obtienen valores bajos de factores de enriquecimiento, la 
  2+  2+   +   + 
(a)  (b) 




metodología con capilares de fibra hueca resulta la más adecuada para realizar la 
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1. De los tres sistemas químicos estudiados para la extracción de níquel (DEHPA, 
1,2-CHBBH y TBP), sólo el basado en el uso del 1,2-CHBBH permite su 
aplicación para la separación de distintas fracciones de níquel en aguas 
naturales, mientras que el basado en el uso del DEHPA podría ser aplicado a la 
determinación de los contenidos totales. 
 
2. La presencia de ligandos inorgánicos como el cloruro no afecta al sistema de 
extracción líquido-líquido Ni-CHBBH. Sin embargo, la presencia de ácidos 
húmicos produce una disminución en el porcentaje de níquel extraído 
proporcional a la cantidad de complejos orgánicos que se forman en la 
muestra. 
 
3. Los complejos orgánicos débiles pueden ser extraídos mediante el sistema de 
extracción Ni-CHBBH, constituyendo aproximadamente el 50% de los 





4. Se ha optimizado un sistema de membrana líquida de volumen (MLV) para la 
separación y preconcentración de especies de níquel en aguas naturales, 
utilizando el sistema químico Ni-CHBBH, consiguiendo un factor de 
preconcentración de 35,1 en las condiciones optimizadas para nueve horas de 
funcionamiento del sistema. 
 
5. Para el sistema de MLV desarrollado se ha encontrado que existe una 
disminución en la permeabilidad en presencia de ligandos orgánicos e 
inorgánicos. En el caso de los cloruros dicho descenso coincidía con el 
porcentaje de la especie NiCl+ presente en agua de mar. 
 
6. Para el sistema de MLV desarrollado se ha encontrado que existe una relación 
lineal negativa entre la eficiencia de la extracción de níquel bajo las 
condiciones optimizadas y la concentración de carbono orgánico disuelto 
(COD), en el rango de concentración estudiado. 
 
7.  Se ha demostrado la validez del sistema de MLV propuesto utilizando el 
sistema químico Ni-CHBBH para determinar las fracciones de níquel lábil, no 
lábil y total en muestras reales, a partir de su comparación con las 
correspondientes metodologías de referencia. 
 
8. Se ha realizado con éxito la diferenciación y cuantificación de las distintas  
fracciones de níquel presentes en muestras de aguas naturales de diferente 
salinidad mediante el sistema de MLV desarrollado, así como el cálculo de las 





9. Se ha comprobado que las predicciones teóricas de especiación orgánica 
obtenidas con el modelo V usando el programa Winhumic V no son válidas 
para muestras no salinas. 
 
10. Se ha optimizado un sistema de microextracción en fase líquida con capilares 
de fibra hueca para la separación y preconcentración de contenidos totales de 
níquel en aguas naturales, utilizando el extractante DEHPA, consiguiendo unos 
factores de enriquecimiento para muestras reales de distinta salinidad de 29,7 
tras una hora de funcionamiento. 
 
11. Se ha optimizado un sistema de microextracción en fase líquida con capilares 
de fibra hueca para la separación y preconcentración de las distintas fracciones 
de níquel en aguas naturales, utilizando el agente extractante 1,2-CHBBH, 
consiguiendo un factor de enriquecimiento para muestras reales de distinta 
salinidad de 5,5 tras quince minutos de funcionamiento. 
 
12. Los factores de enriquecimiento obtenidos en los sistemas de microextracción 
en fase líquida con capilares de fibra hueca fueron independientes de la 
concentración de níquel inicial en las muestras. 
 
13.  Los sistemas de microextracción en fase líquida con capilares de fibra hueca 
consiguieron mejorar los tiempos de extracción y disminuir los volúmenes de 
reactivos utilizados en comparación con los otros sistemas de extracción, 
pudiendo englobarse esta metodología dentro de la Química Analítica Verde. 
 
14.  Para el sistema de microextracción en fase líquida utilizando 1,2-CHBBH 




factor de enriquecimiento de níquel bajo las condiciones optimizadas y la 
concentración de COD en el rango de concentración estudiado. 
 
15. Se ha demostrado la validez de los sistemas de microextracción en fase líquida 
con capilares de fibra hueca propuestos para la determinación de los 
contenidos de níquel totales y su especiación a partir de su comparación con 
las correspondientes metodologías de referencia. 
 
16. Se ha realizado con éxito la diferenciación y cuantificación de las distintas 
fracciones de níquel presentes en muestras de aguas naturales de diferente 
salinidad mediante el sistema de microextracción con el agente extractante 1,2- 
CHBBH, así como el cálculo de las especies mayoritarias de níquel (NiCl+, 
Ni2+, NiAH). 
 
17. Se ha demostrado que los sistemas de microextracción en fase líquida con 
capilares de fibra hueca son los más adecuados para realizar la determinación 
de las distintas fracciones de níquel en aguas naturales de distinta salinidad 
gracias a su menor tiempo de extracción, menor gasto de reactivos y por tanto 




























- Acetato amónico (CH3COONH4): P.A., Merck (Alemania) 
- Acetona: P.A., Merck (Alemania) 
- Ácido acético (CH3COOH): P.A., Merck (Alemania) 
- Ácido clorhídrico 37% (HCl): P.A., Merck (Alemania) 
- Ácido clorhídrico 30% (HCl): Suprapur, Merck (Alemania) 
- Ácido di-2-etilhexilfosfórico 97% (C16H35O4P): Sigma-Aldrich (Alemania) 
- Ácido etilendiamintetraacético, EDTA, sal disódica, dihidrato 
(C10H14N2Na2O8·2H2O): P.A., Scharlab (España) 
- Ácidos húmicos, sal sódica, 98%: Across, (Bélgica) 
- Ácido nítrico 65% (HNO3): P.A., Scharlab (España) 
- Ácido nítrico 65% (HNO3): Suprapur, Scharlab (España) 
- Ácido perclórico 60% (H2ClO4): P.A., Merck (Alemania) 
- Ácido sulfúrico 97% (H2SO4): P.A., Merck (Alemania) 
- Ácido 4-(2-hidroxietil)piperacina-1-etanosulfónico (HEPES): P.A., 
Biochemical, BDH (Gran Bretaña) 
- Benzoílhidracida 98% (C6H5CONHNH2): Ega-Chemie (Alemania) 
- Bicarbonato sódico (NaHCO3): P.A., Merck (Alemania) 
- Carbonato Sódico (CaCO3): P.A., Merck (Alemania) 
- Cloroformo (CHCl3): P.A., Merck (Alemania) 
- Cloruro amónico (NH4Cl): P.A., Merck (Alemania) 
- Cloruro sódico (NaCl): P.A., Merck (Alemania) 
- Citrato de trisodio (C6O7H5Na3·2H2O): P.A., Merck (Alemania) 
- Dietilamonio dietilditiocarbamato (DDDC) (C9H22N2S2): P.A., Scharlab 
(España) 





- Disolución patrón de níquel: 1,000 ± 0,002 g·l-1 en 2,5% HNO3, ICP-MS, 
Panreac (España) 
- Dodecano 95% (C12H26): P.A., Fluka, (Suiza) 
- Dodecanol 97% (C12H26O): P.A., Fluka (Suiza) 
- Dimetilformamida (DMF): P.A., Sigma-Aldrich (Alemania) 
- Etanol 96% (CH3CH2OH): P.A., Merck (Alemania) 
- Hexano (C6H14): HPLC, Scharlab (España) 
- Hidróxido sódico (NaOH): P.A., Merck (Alemania) 
- Keroseno: Purum, Fluka (Alemania) 
- Metanol (CH3OH): P.A., Merck (Alemania) 
- Tolueno (C7H8): Purísimo, Scharlab (España) 
- 1-pirrolidinditiocarbamato de amonio (APDC) (C5H8NS2NH4): Fluka 
(Alemania) 




A continuación se detallan las disoluciones preparadas para llevar a cabo los 




Estas disoluciones fueron preparadas en una sala blanca clase 10.000 equipada 




1.   En un embudo de decantación se pesan 1,5 g de APDC junto con 1,5 g de 





2.   Se añade 1 ml de NH3 para estabilizar el ligando en la disolución. 
3.   Se añaden 5 ml de cloroformo y se agita 2 minutos y posteriormente se 
deja reposar 5 minutos desechando la disolución orgánica. Este paso se 
repite dos veces más con 3 ml de cloroformo. 
4.   La disolución limpia se trasvasa a un bote de teflón limpio enjuagándolo 
antes con la misma y se añaden 500 l de cloroformo. 
Esta disolución será estable durante 3 días a temperatura ambiente. 
 
Disolución de cloroformo 
 
1.   Se llena un bote de teflón limpio dejando un hueco para añadir un poco de 
agua milli-Q. 
2.   Se agita el cloroformo con el agua unos minutos y se elimina el agua 
presionando las paredes del bote para que de este modo el agua rebose por 
la apertura del bote. Este paso se repite 3 veces más con porciones nuevas 
de agua milli-Q. 
 
Disolución tampón acético/acetato 
 
1. En una botella de 1 litro de polietileno se prepara una disolución 
saturada de acetato amónico usando agua milli-Q.  
2. Se limpia la disolución mediante extracción con cloroformo y 
APDC/DDDC.  
- Se toman 250 ml de la disolución en un embudo de decantación y 
se añade 1 ml APDC/DDDC y 8 ml de cloroformo. Se agita 2 min 
y se deja separar 5 min desechando la disolución orgánica. Se 
repite la operación 2 veces usando 6 ml de cloroformo. 







- Agitador magnético modelo Agimatic S, Selecta (España) 
- Agitador de balanceo Heidolph Promax 2020 (Alemania) 
- Analizador de carbono, multi N/C 3100, Analytic Jena, (Alemania) 
- Balanza AA-160, Denver Instrument Company (EE.UU.) 
- Bomba peristáltica Masterflex, Cole Parmer (EE.UU.) 
- Campana de flujo laminar con filtro absoluto HEPA, Crumair 9005-FL, 
Cruma (España) 
- Campana de flujo laminar con filtro ULPA, Series CSB (Clase II según 
EN12469): EuroAire, TDI S.A. (España) 
- Conductímetro-pHmetro 4330, Jenway (Reino Unido) 
- Digestor UV, modelo 705, Metrohm (Suiza) 
- Electrodo de pH 211 Microprocessor pH-meter, Hanna (EE.UU.) 
- Espectrofotómetro UV-VIS, Lambda XLS, Perkin Elmer (EE.UU.) 
- Espectrofotómetro de absorción atómica, SolaarM, Thermo (Reino Unido) 
- Espectrómetro de masas con plasma acoplado inductivamente, Series X-7, 
Thermo (Reino Unido) 
- Estufa Contern Cod. 2000209, Selecta (España) 
- Micropipetas de volumen variable, Eppendorf (Alemania) 
- Micropipetas de volumen fijo, Pipetman F, Gilson (Francia) 
- Sonda multiparamétrica portátil (pH, Tª, Conductividad, oxígeno disuelto), 










- Botes de vidrio ámbar 250 mL, Scharlab (España) 
- Fibra hueca capilar, Q3/2 Accurel PP, Membrana (Alemania) 
- Fibra hueca capilar, S6/2 Accurel PP, Membrana (Alemania) 
- Cubetas de cuarzo de 1 cm de paso de luz, Starna Ltd. (EE.UU.) 
- Embudos de separación de Teflón, Nalgen Nunc. International, Cole-Parmer 
(EE.UU.) 
- Filtros de nylon de 0,5 μm, Millipore (EE.UU.) 
- Jeringa de plástico de 1 mL BD-Micro-Fine (Beckton and Dickinson, 
EE.UU.) 
- Matraces aforados de vidrio, diferentes volúmenes, Afora (España) 
- Pipetas de vidrio, diferentes volúmenes, Afora (España) 







A.2. SÍNTESIS DEL REACTIVO 1,2-CHBBH 
 
Los pasos que se siguieron para llevar a cabo la síntesis de la 1,2- 
ciclohexanodiona bisbenzoilhidrazona son los que aparecen a continuación. 
1. En un vaso de precipitados se pesan 0,168 gramos de 1,2-ciclohexanodiona 
y en otro vaso 0,409 gramos de benzoilhidracida y se disuelven en 15 
mililitros de etanol cada uno. 
2. Se vierten las disoluciones anteriores en un matraz de fondo redondo y se 
añaden tres gotas de ácido clorhídrico concentrado. 
3. La mezcla de reacción se pone a reflujo durante 30 minutos sumergida 
parcialmente en un baño caliente. 
4. Luego se deja enfriar y se vierte el contenido del matraz en un vaso de 
precipitados. Se vierten 90 mililitros de agua milli-Q en el matraz de fondo 
redondo poco a poco intentando recoger los precipitados que se han podido 
formar en la mezcla de reacción. 
5. El vaso de precipitados se tapa con un trozo de Parafilm© y se introduce 
en el frigorífico durante toda la noche. 
6. Al día siguiente se filtra para recoger el precipitado de color amarillo 
formado y con un poco de agua milli-Q se recogen los restos del 
precipitado que queden en el vaso. 
7. El precipitado filtrado se introduce en la estufa a 80ºC hasta que esté 
completamente seco. 
8. Para recristalizar el reactivo sintetizado, se disuelve de nuevo en la mínima 
cantidad de etanol posible calentándolo (incluso evaporando un poco de 
etanol).  
9. Una vez disuelto se añade agua milli-Q guardando la relación 1:3 





10. Al igual que antes, se realizan los pasos 6 y 7, obteniendo un precipitado 






A.3. TRATAMIENTO UV DE LAS MUESTRAS 
 
 Para destruir los complejos orgánicos formados en las muestras, con la materia 
orgánica natural en las muestras reales o la añadida en las muestras sintéticas, se 
realizó una digestión UV de las mismas con un digestor UV. Para ello, se realizó el 
siguiente procedimiento: 
1. Un volumen de unos 12 ml de las muestras se colocan en los tubos de 
cuarzo del digestor. 
2. Se añaden 100 l de H2O2 para catalizar la reacción de digestión. 






























A.4. ANÁLISIS DE CARBONO ORGÁNICO DISUELTO (COD) 
 
 El análisis de las concentraciones de COD de las muestras tanto sintéticas 
como reales se realizó utilizando un analizador de carbono. El analizador utiliza el 
método diferencial, en el que el contenido de COD es obtenido por diferencia del 
contenido de carbono total y el contenido de carbono inorgánico, siendo el 
procedimiento seguido para analizar ambas concentraciones de carbono en las muestras 
el que aparece a continuación: 
 
 Análisis del contenido de carbono total 
 
1.   Primero la muestra se coloca en el automuestreador y el equipo toma unos 
500 l de muestra para inyectarlos en el horno vertical de cuarzo que 
contiene un catalizador de platino en su relleno.  
2.   Al encontrarse el horno a una temperatura de 800 °C el carbono procedente 
de la materia orgánica, tanto orgánico como inorgánico, es transformado 
en CO2 más vapor de agua. 
3.  El CO2 producido en el paso anterior se transporta a través de un flujo 
continuo de gas O2 a un detector de infrarrojos donde se determina la 
concentración de carbono total a partir de un calibrado realizado con una 
mezcla de carbonato/bicarbonato. 
 
 Análisis del contenido  de carbono inorgánico 
 
1.   Posteriormente otra porción de 500 l de muestra se inyecta en una cámara 
de acidificación que se encuentra a 10°C de temperatura y con ácido 
ortofosfórico (H3PO4) en la que burbujea continuamente gas O2. 
2.  Al llegar la muestra a esta cámara, el carbono inorgánico presente en la 






                           Cinorg + H3PO4           CO2 +  H2O                                     (1) 
 
3. El CO2 producido en el paso anterior se determina a través del mismo 
detector que el carbono total. 
 
El análisis completo de las dos fracciones de carbono se realiza por triplicado, 
devolviendo una concentración media de ambas con sus desviaciones estándar, que se 
utiliza para realizar la medida de COD a través de su diferencia. 
 
 Con el objetivo de determinar el contenido en carbono de las muestras 
utilizadas con distintas concentraciones de ácidos húmicos se realizó el análisis de 
distintas concentraciones en un rango desde 10 a 200 mg·l-1 de AH con este equipo 
encontrando una regresión lineal como la que aparece en la ecuación 2. 
 
[COD] = 0,3234 [AH] – 0,3465,    r2 = 0,999                       (2) 
 
 De este modo, fue posible determinar los contenidos de COD de las muestras y 








A.5. OPTIMIZACIÓN MULTIVARIANTE: SIMPLEX MODIFICADO  
 
La optimización del sistema de MLV para su aplicación a muestras reales se 
realizó a través de una optimización multivariante Simplex. En este método se utiliza 
una figura geométrica denominada simplex que consta de k+1 vértices, siendo k las 
dimensiones de las que consta el espacio considerado y que representan las variables 
de estudio. A cada uno de los vértices seleccionados para formar el simplex inicial le 
va a corresponder una respuesta analítica, que va a ser el parámetro a optimizar con 
esta metodología. Por ello, el simplex inicial va a ir avanzando en el espacio 
eliminando los vértices que posean valores de respuesta peor y reemplazándolos por 
otro vértice nuevo calculado a través de las normas que se explican a continuación [1]: 
1.  El nuevo vértice se calcula mediante una reflexión eliminando el vértice 
con peor respuesta a través de la ecuación 1: 
 
)( PCCR                                              (1) 
 
donde R representa al nuevo vértice, C el centroide entre los vértices que se mantienen 
y P el vértice con peor respuesta.  
2. Si el nuevo vértice calculado presenta la peor respuesta éste se calcula 
rechazando el segundo vértice con peor respuesta. 
3. Si uno de los vértices del simplex se repite después de un número de 
simplex K+1 sin haber sido eliminado anteriormente debe ser reevaluado 
experimentalmente antes de continuar. 
 Sin embargo, con el objetivo de agilizar el proceso de optimización en esta 
tesis se ha aplicado el Método simplex Modificado desarrollado  por  Nelder y Mead 
en 1965, que permite el cálculo del nuevo vértice utilizando expansiones (E) y 
                                                 
1.  Bayne C.K., Rubin I.B., Practical experiments design and optimization methods for   





contracciones (C), además de la reflexión (R) [2]. Para establecer cuál de ellos debe 
calcularse en cada momento y obtener su valor se siguen las normas que se exponen a 
continuación: 
1. El nuevo vértice se calculará a través de una expansión (E), si se cumple 
que la respuesta del vértice reflejado (R) es mejor que la mejor obtenida con el simplex 
anterior. El cálculo de la expansión se realiza a través de la ecuación 2. 
 
 )( PCnCE                                                (2) 
 
donde n representa a una constante fijada de antemano a un valor mayor que 1, 
normalmente 2. 
2. Se calcula el nuevo vértice a través de una reflexión si la respuesta del 
vértice reflejado (R) se encuentra entre el mejor y el segundo peor valor. 
3. Se calcula una contracción si la respuesta del vértice reflejado es peor que el 
segundo peor valor obtenido en el simplex anterior. Además este vértice puede ser una 
contracción positiva (C+), si la respuesta del vértice reflejado es mayor que la del 
vértice rechazado (P) y una contracción negativa (C-) si es menor, calculándose cada 
una de ellas mediante las ecuaciones 3 y 4, respectivamente. 
 
 )( PCmCC                                                (3) 
)( PCmCC                                                (4) 
 
donde m es al igual que n un valor prefijado, en este caso entre los valores 0 y 1, 
siendo normalmente de 0,5. 
 Entre los distintos criterios utilizados para establecer el final del simplex se ha 
elegido el criterio de la comparación de las varianzas del sistema experimental (sML
2) 
                                                 






para tres réplicas con la del simplex formado por los tres vértices en cada caso (sS
2). De 
manera que si el valor del estadístico F calculado con la ecuación 5 es menor al  valor 
de F teórico, obtenido a través de la tabla del estadístico F para una cola y con los 
grados de libertad de ambas varianzas, se para el simplex, ya que esto significa que las 
variaciones del simplex se deben únicamente a errores aleatorios y se habría 
encontrado el óptimo. El valor de F se elige de forma que p = Pr (ss
2/sML
2 < F) = 0,67, 
es decir, existe una probabilidad del 33% de seguir realizando la optimización del 














A.6. TOMA DE MUESTRAS  
  
 Las muestras reales tomadas para realizar la aplicación de la metodología de 
membranas líquidas de volumen (MLV) y microextracción en fase líquida (LPME) 
fueron recogidas en los puntos de la provincia de Cádiz que se muestran en la figura 1. 
Las muestras 1 y 2 se tomaron en un caño de marea, el río San Pedro, situado en el 
municipio de Puerto Real, y la muestra 3 se tomó en la desembocadura del río 
Guadalete en el Puerto de Santa María. El resto de las muestras que aparecen en la 
tabla 1 fueron tomadas en distintos puntos del río Guadalquivir (Sevilla), como puede 























 Para las muestras de la cuenca del río Guadalete (muestras 1 a 3) en cada punto 
se tomaron 10 litros de muestra que fueron filtrados en el laboratorio utilizando filtros 
de nylon de 0,45 m de tamaño de poro. Posteriormente, parte de la muestra se 




















membrana líquida de volumen y el método de referencia. Otra parte se acidificó con 6 
ml de ácido nítrico concentrado por litro de muestra para el análisis de la concentración 
de níquel total con el método de referencia. Por otro lado las muestras tomadas en la 
cuenca del río Guadalquivir fueron filtradas in situ utilizando cartuchos de filtración de 
nylon con tamaño de poro de 0,45 µm. Posteriormente, estas muestras se acidificaron 
de igual modo que las muestras anteriores (6 ml de ácido nítrico por litro de muestra).  
 En la tabla 1 se recogen los parámetros físico-químicos analizados en cada una 
de las muestras tomadas. 
 
Muestra Salinidad, g·l-1 pH COD, mg·l-1 
1 32,7 8,06 3,11 
2 28,9 7,68 3,37 
3 1,0 7,58 7,04 
4 0,4 7,60 1,93 
5 0,6 7,41 3,77 
6 0,7 7,87 3,14 
7 0,6 7,38 4,22 
8 0,8 7,25 2,57 
9 31,5 8,29 4,64 
10 0,4 7,10 4,15 








A.7. METODOLOGÍAS DE REFERENCIA 
 
Análisis de la concentración total 
 
 Una porción de un litro de muestra filtrada se acidificó con ácido nítrico 
suprapur, añadiendo 6 ml de ácido por cada litro de muestra, y se guardó en botes de 
polietileno de baja densidad en el frigorífico hasta su posterior análisis.  
 La determinación de la concentración de níquel se realizó a través de una 
preconcentración previa en una sala blanca con APDC/DDDC y posterior 
determinación por ICP-MS. 
El protocolo seguido para la extracción y preconcentración de los metales 
presentes en las muestras fue el que se describe a continuación: 
1. Se pesan unos 100 ml de muestra en un embudo de teflón 
2. Se añaden 1-2 ml de acetato amónico hasta obtener un pH de 4-4,5. 
3. Se adiciona 1 ml de la disolución de APDC/DDDC al 1% y 8 ml de 
cloroformo agitando las dos fases durante 2 minutos y dejándolas separar 
durante 5 minutos. 
4. Se trasvasa la fase orgánica inferior a un bote de polietileno de baja 
densidad previamente tarado. 
5. Se añade 6 ml de cloroformo al embudo de decantación y se extrae de 
igual modo que en el paso 3, recogiendo la fase orgánica en el mismo bote 
del paso 4. 
6. Se vierte 0,1 ml de ácido nítrico concentrado a la fase orgánica 
anteriormente recogida y se dejan en la campana de extracción hasta que se 
evapore todo el cloroformo. 
7. El residuo se disuelve con 5 ml de ácido nítrico 1 M y se pesa para poder 






8. Los botes se guardan en el frigorífico hasta su posterior análisis por ICP-
MS.  
Todo el material utilizado fue limpiado bajo condiciones de extrema limpieza 
en campana de flujo laminar, utilizando un protocolo de limpieza de material de 
plástico que se detalla en el Anexo A.10. 
 
Análisis de la fracción lábil 
 
La determinación del contenido de la fracción lábil de níquel presente en la 
muestra se realizó por un análisis de Voltametría de Redisolución Catódica Adsortiva 
(AdCSV) con gota de mercurio colgante (HMDE), sin realizar una previa digestión 
ultravioleta a la muestra, según el método de Metrohm V-69.  
El procedimiento seguido para el análisis de la fracción lábil de níquel con esta 
técnica es el que se detalla a continuación: 
1.  Se toman 10 ml de muestra en la celda del equipo de voltametría, sin 
realizarle ningún tipo de pretratamiento. 
2.   Se añaden 0,5 ml de tampón amoniaco/cloruro amónico (0,1 M/0,2 M) y 
0,1 ml de una disolución etanólica de DMG (0,05 M). 
3.   Se coloca la celda en el equipo de voltamperometría, se pone en agitación 
la muestra y se realiza la deposición en la gota de mercurio a -0,7 V. 
4.   Posteriormente para producir la reducción del metal, se realiza el barrido 
de potencial desde -0,8 a 1,3 V, de este modo se redisuelve el níquel 
depositado en la gota en el seno de la disolución para detectar la corriente 
que se registra como intensidad de corriente. 
5.   La determinación de la concentración de la fracción lábil de la muestra se 
realiza a través de una calibración por adiciones externas, añadiendo cada 






A.8. TEST ESTADÍSTICOS UTILIZADOS PARA TRATAR LOS RESULTADOS 
OBTENIDOS 
 
 Para realizar la validación de los resultados obtenidos con la metodología 
estudiada se realizó la comparación de los mismos con los obtenidos con la 
metodología de referencia correspondiente a través del test de comparación de dos 
medias experimentales [1]. Para compararlos con el valor teórico obtenido con el 
programa WinHumic V se utilizó el test t de comparación de una media experimental 
con un valor conocido. Ambos test se exponen a continuación junto con el test F de 
comparación de varianzas. 
 
 Contraste F para la comparación de desviaciones estándar 
 
 Este test se ha utilizado para la comparación de desviaciones estándar de dos 
métodos. La hipótesis nula tomada como referencia en este test se define como H0: s1
2 
= s2
2, mientras que la hipótesis alternativa será H1: s1
2 ≠ s2
2, tomando un nivel de 
significación de 0,05, es decir, la hipótesis nula se rechaza (y se aceptaría la 
alternativa) cuando la probabilidad de que la diferencia observada ocurra por azar sea 








F                                                          (1) 
 
 Donde los valores de 1 y 2 se disponen para que el valor del estadístico F sea 
siempre mayor o igual que 1. Se aceptaría la hipótesis nula si el valor de F es menor a 
su valor crítico (Fc) para n1-1 y n2-1 grados de libertad y un nivel de significación 
seleccionado de 0,05. 
                                                 
1.    Miller J.N.,  Miller J.C.,  Estadística y quimiometría para química analítica,  Pearson 





 Comparación de dos medias experimentales  
 
 Otro test utilizado fue el que realiza el contraste de significación de los 
resultados obtenidos con los sistemas desarrollados en esta tesis con los obtenidos con 
otro método experimental que tomamos como referencia. En este caso vamos a tener 
dos medias muestrales x 1 y x 2, siendo la primera la obtenida utilizando la 
metodología propuesta y la segunda la obtenida a partir del método de referencia en 
cada caso. La hipótesis nula se plantea como que no existen diferencias significativas 
entre las dos medias (H0: x 1 = x 2) y la hipótesis alternativa que sí existan diferencias 
(H1: x 1 ≠ x 2). Para este test se ha elegido el mismo nivel de significación que en el test 
anterior,  = 0,05. Para realizar este test de significación tenemos primero que tener en 
cuenta si las desviaciones estándar muestrales de ambos métodos son 
significativamente diferentes. Para ello debemos aplicar el test anterior F de 
comparación de desviaciones estándar. 
  
 Si las desviaciones estándar de ambos métodos son iguales 
 
 Si no hay diferencias se calcula una estimación conjunta de la desviación 
estándar, s, utilizando las desviaciones estándar individuales s1 y s2 con la ecuación 2. 
 











                                         (2) 
 
 Siendo n1 y n2 los tamaños muestrales del método estudiado en esta tesis y del 
de referencia, respectivamente. El valor del estadístico t se calcula a través de la 



















 Si el valor absoluto de t para (n1 + n2 - 2) grados de libertad y un nivel de 
significación de 0,05 es mayor que su valor crítico (tc) se rechazará la hipótesis nula.  
 
 Si las desviaciones estándar de ambos métodos no son iguales 
 
 Cuando las desviaciones estándar no son iguales, el valor del estadístico t se 


















                                                       (4) 
 
donde los grados de libertad se calculan con la ecuación 5, redondeando el resultado 
obtenido al número entero más cercano. 
 












































                                      (5) 
 
 Si el valor absoluto de t es mayor que su valor crítico (tc) para los grados de 
libertad calculados con la ecuación 6 y un nivel de significación de 0,05 se rechazará la 
hipótesis nula. 
 
 Comparación de una media experimental con un valor conocido 
 
 El segundo test t utilizado fue el que realiza la comparación entre una media 





con un valor conocido o verdadero , que en este caso es el valor teórico obtenido con 
el programa WinHumic V. 
 Este test plantea como hipótesis nula que no hay diferencias significativas 
entre el valor observado y el conocido (H0: x = ) y la alternativa que sí existen esas 
diferencias (H1: x ≠ ).  
 Al igual que en el test anterior, la hipótesis nula es rechazada cuando la 
probabilidad de que dicha diferencia observada ocurra por azar es menor del 5%, es 
decir, la diferencia entre el valor observado y el conocido es significativa al nivel 0,05. 
Para ello, se calcula un estadístico denominado t cuya fórmula es la que aparece en la 





·μxt                                                    (7) 
 
 Donde x es la media muestral, s la desviación estándar muestral y n el tamaño 
muestral.  
 Si el valor absoluto de t es mayor que su valor crítico (tc) para n-1 grados de 

















A.9. LIMPIEZA DE DISOLUCIONES 
  
 Disolución orgánica utilizada como membrana líquida 
 
 Con el objetivo de eliminar la contaminación procedente de los reactivos 
utilizados en la disolución orgánica se decidió limpiarla una vez preparada, utilizando 
para ello porciones de disolución receptora (ácido clorhídrico). Este proceso se llevó a 
cabo en una sala blanca equipada con una campana de flujo laminar con filtro HEPA 
(clase 100).  
1. Se realizan tres extracciones consecutivas de 100 ml de disolución 
orgánica preparada en las concentraciones optimizadas con porciones de 
15 ml de ácido clorhídrico de alta pureza (calidad suprapur) preparado con 
la misma concentración que se utiliza en los experimentos realizados con 
las membranas líquidas en un embudo de teflón limpio para de este modo 
extraer las posibles impurezas metálicas presentes en la disolución 
orgánica. 
2.  Una vez se terminó el proceso de limpieza de la disolución, ésta es 
almacenada en un recipiente de teflón limpio. 
   
 Disolución tampón acético/acetato 
  
1. Se prepara una disolución concentrada del tampón (ácido acético 5 M y 
2,45 M de hidróxido sódico) en 100 mililitros (pH = 4,76).  
2. Esta disolución se vierte en un embudo de decantación de teflón limpio  y 
se añade un mililitro de una disolución de APDC/DDDC junto con 8 
mililitros de cloroformo. Estas disoluciones fueron anteriormente 
preparadas como aparece en el anexo A.1.  
3. La extracción se realiza agitando las dos fases durante 2 minutos y 





4. Posteriormente se repite la extracción dos veces más con 6 ml de 
cloroformo.  
3.  Después se añade otro mililitro de la disolución de APDC/DDDC y se 
realiza de nuevo la extracción anteriormente explicada. 
4.   Por último, al igual que con la disolución anterior, esta disolución se recoge 


































A.10. PROTOCOLOS DE LIMPIEZA DEL MATERIAL UTILIZADO  
 
 Botes de polietileno de baja densidad y material de plástico (puntas de 
pipetas, Eppendorfs,…)  
 
 Este material será utilizado para llevar a cabo los análisis tanto de los 
contenidos totales como de las diferentes fracciones de níquel en aguas reales con 
membranas de volumen y metodologías de referencia. Ya que estos contenidos son del 
orden de los microgramos por litro el proceso de limpieza se debe realizar con especial 
cuidado. 
1. En primer lugar, el material se enjuaga con agua milli-Q varias veces, y se 
introducen en un baño de ácido clorhídrico 3 M. 
2. Tras unos cuatro o cinco días se sacan de este baño y se enjuagan con agua 
milli-Q varias veces en el interior de una campana de flujo laminar. 
3. Una vez enjuagado todo el material, se introduce en otro baño de ácido 
nítrico 3M, no más de cuatro días. 
4. Se vuelven a enjuagar varias veces con agua milli-Q dentro de una 
campana de flujo laminar y se dejan secar en su interior. 
5. Una vez seco todo el material se introduce en bolsas de plástico herméticas 
hasta su uso. 
 
 Material de teflón (embudos de decantación, botes,…) 
 
 El uso del material de teflón para realizar la separación y preconcentración de 
las muestras reales analizadas con la metodología de referencia para la determinación 
de los contenidos totales de metales en las mismas se debe a que presenta alta 
resistencia a los ácidos y baja capacidad de adsorción. Dentro de este tipo de material 
se encuentran los embudos de separación y las botellas destinadas a almacenar los 





 Embudos de separación 
 
1. Añadir unos mililitros de cloroformo y agua en el interior de cada embudo 
asegurándose que no existen pérdidas por ninguna de las uniones. 
2. Se enjuagan los embudos con agua milli-Q y se desmontan manteniendo 
las piezas pequeñas en el interior del cuerpo del embudo.  
3. En primer lugar se mantiene el material en el interior de una baño de agua 
milli-Q caliente durante 24 horas.  
4. Al día siguiente se saca del baño y se enjuaga cinco veces con agua milli-
Q.  
5. Una vez todo el material ha sido enjuagado se deposita en el interior de un 
baño de nítrico 7,5 M calentando durante otras 24 horas.  
6. Al día siguiente se saca el material y se enjuaga con agua milli-Q. 
7. Se introduce en un baño de agua regia introduciéndolo lentamente para no 
sufrir salpicaduras por ebullición del agua regia en este proceso. El 
material se deja sumergido en este baño durante una semana. 
8. Posteriormente se enjuaga de nuevo con agua milli-Q en el interior de la 
campana de flujo laminar.  
9. Finalmente, una vez montados los embudos, se llenan de ácido nítrico 0,5 
M hasta que se requiera su uso guardados en bolsas de plástico herméticas. 
 
Otro material de teflón 
 
 Un procedimiento análogo es empleado para la limpieza de otros recipientes de 
teflón. Todo el material es almacenado individualmente en el interior de bolsas de 








 Celdas de membranas líquidas de volumen 
 
 Las celdas utilizadas para llevar a cabo los experimentos de separación y 
preconcentración de níquel con muestras reales se limpiaron a través del protocolo que 
sigue a continuación: 
1. Primero se enjuagan varias veces con agua milli-Q para eliminar las 
impurezas que puedan contener. 
2. Se sumergen en un baño con ácido nítrico 3 N, calentándolo durante unas 
dos horas. 
3. Después de este tiempo se dejan las celdas sumergidas en este baño a 
temperatura ambiente durante 12 horas. 
4. Posteriormente se sacan del baño ácido y se enjuagan varias veces con 
agua milli-Q. 
5. Finalmente, se llenan con ácido nítrico 2 M y se guardan en bolsas de 







A.11. DATOS DE ESPECIACIÓN TEÓRICOS CALCULADOS CON EL 
PROGRAMA WINHUMIC V PARA LAS MUESTRAS REALES ANALIZADAS 
 
Tabla 1. Especiación de níquel para distintas concentraciones de ácidos húmicos en 
muestras sintéticas. 
  
Tabla 2. Especiación de níquel para distintas concentraciones de ácidos húmicos 











9 [Ni2+]·105 [NiCl+]·106 [NiOH+]·108 
mg·l-1 M % M % M % M % M % 
0 0 0,0 1,45 0,0 1,26 74,1 4,34 25,5 3,40 0,2 
15 1,08 6,3 1,33 0,0 1,17 68,7 4,03 23,7 3,13 0,2 
30 2,04 12,0 1,23 0,0 1,09 64,0 3,75 22,1 2,90 0,2 
50 3,16 18,6 1,12 0,0 1,00 58,5 3,43 20,2 2,63 0,2 
75 4,35 25,6 1,00 0,0 0,90 52,7 3,09 18,2 2,35 0,1 
100 5,35 31,4 0,90 0,0 0,81 47,8 2,80 16,5 2,13 0,1 
[AH] [NiAH]·108 [Ni(OH)2]·10
11 [Ni2+]·108 [NiCl+]·108 [NiOH+]·1010 
mg·l-1 M % M % M % M % M % 
0 0 0,0 2,47 0,0 6,34 74,4 2,13 25,0 4,46 0,5 
13,35 1,18 13,9 2,13 0,0 5,46 64,1 1,84 21,6 3,84 0,5 
28,00 2,16 25,3 1,66 0,0 4,74 55,6 1,59 18,7 3,33 0,4 





Tabla 3. Especiación de níquel para las muestras reales 1, 2 y 3, utilizando la 




Tabla 4. Especiación de níquel para las muestras reales 1, 2 y 3, utilizando la 





13 [Ni2+]·109 [NiCl+]·109 [NiOH+]·1011 
Muestra 
M % M % M % M % M % 
1 1,49 12,0 2,74 0,0 8,28 67,0 2,65 21,5 5,36 0,4 
2 2,12 8,9 1,00 0,0 16,7 70,2 4,88 20,5 4,58 0,2 
3 0,34 94,3 0,06 0,0 0,74 2,0 0,02 0,0 0,27 0,0 
[NiAH]·109 [Ni(OH)2]·10
13 [Ni2+]·109 [NiCl+]·109 [NiOH+]·1011
Muestra 
M % M % M % M % M % 
1 1,58 12,0 2,87 0,0 8,68 66,1 2,78 21,2 5,62 0,4 
2 2,23 8,9 1,05 0,0 17,6 70,2 5,15 20,6 4,83 0,2 
3 0,35 97,8 0,07 0,0 0,78 2,2 0,02 0,1 0,28 0,0 
 
Celdas de membrana líquida de volumen utilizadas. 
(izquierda) celda de vidrio, (derecha) celda de teflón. 
Celdas de microextracción en fase líquida utilizadas. (izquierda) unidad contenidos totales 
de níquel, (derecha) unidad especiación de níquel 
Disolución 
cargada 
Fibra 
Agitador 
Parafilm 
Fibra 
Disolución 
cargada 
Agitador 
Puntas de 
